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Biomarcadores são respostas rápidas podendo ser avaliados nos menores 
níveis de organização biológica, os quais podem detectar sinais precoces 
de danos a biomoléculas, tecidos, ou órgão, avaliando um determinado 
processo biológico. O impacto de contaminantes sobre os indivíduos 
podem ser avaliados, oferecendo, assim, oportunidade para a aplicação 
de medidas corretivas. Extensas áreas de manguezais em todo o mundo 
já foram perdidas, particularmente aquelas localizadas em áreas urbanas, 
as quais estão sob pressão devido a contaminação por efluentes 
domésticos. Estão presentes no esgoto sanitário metais, cosméticos, 
hormônios, detergentes, matéria orgânica, entre outros. Em uma 
primeira etapa desta tese foi estudado o efeito da exposição de ostras 
nativas Crassostrea brasiliana junto ao Mangue do Itacorubi, 
Florianópolis, SC, o qual é conhecido por estar moderadamente 
contaminado com esgoto sanitário. Dessa forma foi avaliada a presença 
de contaminantes, tais como HPAs, PCBs e LABs. As ostras da espécie 
C. brasiliana foram transplantadas para o Mangue do Itacorubi, 
apresentando várias alterações bioquímicas nas brânquias, quando 
comparadas a ostras transplantadas por 24 ou 96 h para um sítio de 
referência (Mangue de Ratones). As defesas antioxidantes (catalase, 
glutationa peroxidase e glutationa) foram diminuídas, apresentando um 
efeito mais expressivo em 96 h (primavera e outono). Os dados estão de 
acordo com a ideia de que as brânquias de ostras são especialmente 
responsivas após uma exposição aguda, neste caso a um mangue 
contaminado com esgoto sanitário. A contaminação de águas 
superficiais por cobre ocorre em todo o mundo, usualmente originado de 
mineração, atividades agriculturais, industriais, comerciais e 
residenciais. A contaminação de águas superficiais por cobre ocorre em 
todo o mundo, usualmente originado de mineração, atividades 
agriculturais, industriais, comerciais e residenciais.  Os limites 
permitidos de cobre são variáveis entre os países, mas geralmente estão 
na faixa de µg/L. Estes níveis já são capazes de perturbar várias funções 
de peixes em seus estágios iniciais de desenvolvimento.  Em uma 
segunda etapa da tese foram estudados os efeitos da exposição ao cobre 
sobre o comportamento de larvas e de indivíduos adultos do peixe 
paulistinha Danio rerio, além de respostas antioxidantes no peixe 
adulto. Indivíduos adultos e larvas do peixe paulistinha foram expostos 
por 96 h ao cobre (concentração nominal: 0, 5, 9, 20 e 60 µg/L; medida: 
0.4, 5.7, 7.2 16.6 e 42.3 µg/L). Na concentração de cobre de 60 µg/L, as 
XIV 
 
larvas tiveram uma redução de 5% no comprimento do corpo, e nos 
adultos prejuízo na memória espacial, decréscimo na atividade 
glutationa S-transferase. Exposição ao cobre não afetou o 
comportamento social (agressividade e interação conespecífica), nem a 
atividade da enzima glutationa redutase. Interessantemente, na 
concentração nominal de cobre de 9 µg/L a distância e a velocidade de 
natação das larvas foram aumentadas, e nos adultos a memória de longa 
duração foi abolida e a atividade da enzima glutationa S-transferase das 
brânquias foi diminuída. A exposição a concentrações de cobre 
próximas aos limites permitidos no Brasil foi capaz de alterar o 
desempenho natatório e perturbar o comportamento dos peixes adultos. 
Estes dados indicam que, os limites nacionais para o cobre em água 
doce podem afetar significativamente o desenvolvimento e o 
comportamento de peixes. Nosso trabalho indica que novos trabalhos 
precisam ser realizados a fim de confirmar que os níveis de cobre 
permitidos pela legislação brasileira não são totalmente seguros para 
peixes de água doce. 
 
Palavras-chave: Crassostrea brasiliana. Bivalves. Biomarcadores. 








Biomarkers are quick responses that can be evaluated at lower levels of 
biological organization, which can detect early signs of damage to 
biomolecules, tissue, or organ, evaluating a particular biological 
process. The impact of contaminants on individuals can be evaluated, 
thus, offering the opportunity for the application of corrective measures. 
Extensive mangrove areas have been lost around the world, particularly 
those located in urban areas, which are under pressure due to 
contamination with domestic effluents. The sewage contains metals, 
cosmetics, hormones, detergents, organic matter, among others. 
Sanitary sewage tipically contains metals, cosmetic products, hormones, 
detergentes, organic mather, among others first part of this study 
investigated the effect of the exposure of native oyster Crassostrea 
brasiliana on the Itacorubi mangrove, Florianópolis, SC, which is 
known to be moderately contaminated with sewage. The presence of 
contaminants sucha as HPAs, PCBs e LABs was investigated. The 
Crassostrea brasiliana oysters transplanted to the Itacorubi mangrove 
presented several biochemical changes in the gills when compared to 
oysters transplanted for 24 or 96 h to a reference site (Ratones 
mangrove). Antioxidant defenses (catalase, glutathione peroxidase and 
glutathione) were decreased, showing a more significant effect in 96 h 
(spring and fall). The data are consistent with the idea that the oyster 
gills are especially responsive after acute exposure in a mangrove 
contaminated with sewage. Contamination of surface waters by copper 
occurs throughout the world, usually originated from mining, 
agricultural and industrial activities, as well as commercial and 
residential activities. Copper limits vary between countries, but 
generally are in µg/L range. These levels are already able to disrupt 
several fish functions in its early stages of development. In a second part 
of this work the effects of copper exposure on the behavior of larvae and 
adult individuals of zebrafish Danio rerio were investigated, in addition 
to the antioxidant responses in adult fish. Adult fish and larvae were 
exposed for 96 h to copper (nominal concentration: 0, 5, 9, 20 and 60 
µg/L; measured: 0.4, 5.7, 16.6 7.2 and 42.3 µg/L). At the copper 
concentration of 60 µg/L, the larvae had a 5% reduction in the body 
length, and the adult fish had impaired spatial memory and activity of 
the enzyme glutathione S-transferase decreased. Social behavior 
(aggression and conespecífic interaction) and the activity of the enzyme 
glutathione reductase were not affected. Interestingly, at the nominal 
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concentration of 9 µg/L of copper, the distance traveled and the swim 
speed were increased in the larvae, and in the adults the long-term 
memory was abolished, and the enzymic activity of glutathione S-
transferase was decreased in the gills. Exposure to concentrations of 
copper close to the allowed limits was able to change the swimming 
performance and disrupt the behavior of adult fish. These data indicate 
that the national limits allowed for copper on water can significantly 
affect the development and the behavior of fish. This study indicates that 
further work are necessary in order to confirm that allowed copper 
levels in Brazil totally safy to fishes living in inland waters. 
 
keywords: Crassostrea brasiliana. Bivalves. Biomarkers. Mangrove. 
Antioxidant defenses. Behavior. Copper.Iinhibitory memory. Toxicology. 
Danio rerio. 
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Ações antropogênicas e o crescimento da população, 
principalmente em áreas urbanas, causam impacto ambiental, podendo 
levar a um desequilíbrio de distintos ecossistemas por diferentes 
contaminantes (ROSSETTO et al, 2006). O uso sustentável dos recursos 
naturais tem sido um desafio em ambito mundial, principalmente no que 
se refere a recursos hídricos. A descarga de esgoto sanitário é a principal 
fonte de poluição no que se refere a águas superficiais (PESSATTI et al, 
2016). 
A cidade de Florianópolis sofre considerável impacto de 
contaminantes em seus ecossistemas aquáticos (praias, baías e 
manguezais) devido à expansão imobiliária desordenada nos espaços 
urbanos (AGUIAR, 2015). Conhecidamente, o ambiente aquático, é um 
dos ecossistemas que mais sofre em consequência de ações 
antropogênicas (ROSSETTO et al., 2006). 
Na cidade de Florianópolis, a contaminação se dá principalmente 
por esgoto sanitário, sofrendo descarga de maneira direta ou indireta. 
Por vezes, os efluentes não passam por tratamento sanitário adequado, 
sendo despejados ao ambiente sem qualquer tipo de tratamento 
preliminar, levando a contaminação química e bacteriana de corpos 
d’água (EGANHOUSE; SHERBLOM, 2001). 
 
1.1 Poluentes Orgânicos 
 
O despejo de esgoto sanitário é um grande problema de saúde 
pública, além de ser um agravante da contaminação aquática. Segundo a 
Companhia Catarinense de Águas e Saneamento (CASAN), o índice de 
atendimento urbano de esgoto é de apenas 55% no município de 
Florianópolis, o restante é liberado diretamente no ambiente ou 
acondicionado em fossas sépticas (CASAN, 2016).  
Os efluentes contem matéria orgânica e as mais diversas 
substâncias, como medicamentos (antibióticos, anti-flamatórios, 
antidepressivos), surfactantes, metais e produtos químicos de limpeza 
(PETROVIC et al., 2003). O termo efluente pode ser utilizado para o 
despejo de resíduos de distintas atividades, logo sua composição é muito 
variada, conforme sua origem.  
Os contaminantes orgânicos, como bifenilos policlorados (PCBs), 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) e alquilbenzenos 
lineares (LABs), também são avaliados como contaminantes aquáticos, 
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muitas vezes provenientes de efluentes domésticos. Algumas categorias 
destes compostos são conhecidas como poluentes orgânicos persistentes 
(POPs), e apresentam uma variedade de subprodutos com fórmulas 
químicas distintas (MIRA PETROVIĆ, 2003). Esses compostos são 
altamente estáveis, lipofílicos e podem bioacumular em diversos 
organismos, podendo a contaminação dar-se ao longo da cadeia 
alimentar. 
Dentre os POPs, os PCBs são contaminantes lançados para o 
ambiente oriundos de processos de produção e tratamento industrial. Os 
PCBs são empregados como dielétricos, em laboratório de hidráulica, 
fluidos de lubrificação, agentes plastificantes, tintas de impressão e 
adesivos (RODRIGUEZ-ARIZA et al., 2003). Sua ampla aplicação se 
dá por suas características físico-químicas: estabilidade química, ponto 
de ebulição elevado e as propriedades de bons isolantes elétricos 
(DODOO et al., 2013). Dessa forma, PCBs originam-se de fontes 
antropogênicas, geralmente em áreas industrializadas e/ou em grandes 
centros urbanos (SOLAUN et al., 2015). 
As misturas comerciais de PCBs tornaram-se o grande vilão para 
ambientes aquáticos. Suas características de insolubilidade em água, 
solúveis em gordura animal e solventes orgânicos, conferem resistência 
à degradação e, uma vez no ambiente, bioacumulam-se (BORJA et al., 
2005). Estudos apontam que os PCB’s podem ser biomagnificados de 
200-70.000 vezes ao longo da cadeia alimentar (LAVANDIER et al., 
2013). Esta biomaginificação é capaz de provocar mudanças na 
capacidade de defesa do sistema imunológico, enzimas ribossomais e 
levar a produção de espécies ativas de oxigênio (ERO) (PARK et al., 
2009). Altos níveis de PCBs estão relacionados negativamente com a 
taxa de reprodução de mamíferos marinhos (HAULER et al., 2014). Os 
PCBs são tóxicos para peixes e bivalves, mesmo em pequenas 
concentrações (SINGH; GUPTA, 2010; PALIWODA et al., 2016). 
De maneira geral, organismos aquáticos, como os bivalves, 
podem refletir a concentração de PCBs em seu ambiente, uma vez que 
esses animais são filtradores. Por estas características, são amplamente 
utilizados como bioindicadores. Além disto, possuem baixa atividade do 
sistema enzimático de degradação de xenobiótios de fase I, principal via 
de metabolização de PCBs (DODOO et al., 2013). 
Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) são uma 
grande família de compostos tóxicos encontrados no ambiente aquático. 
Devido à grande utilização de petróleo e seus derivados, combustão de 
carvão e madeira, são lançados no ambiente em grandes quantidades 
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(GDULA-ARGASIŃSKA et al., 2016). A hidrofobicidade faz com que 
os HPAs sejam facilmente acumulados por diferentes organismos 
aquáticos, pois tendem a associar-se a matéria particulada suspensa 
(HANNAM et al., 2010). Esta característica está associada a natureza 
tóxica, cancerígena, mutagénica de HPAs. A avaliação de HPAs permite 
inferir sobre as possíveis consequências ambientais, dependendo do 
nível de contaminação (DAUNER et al, 2016). 
A toxicidade dos HPAs ocorre por interferir na fluidez das 
membranas celulares, e com as proteínas/enzimas associadas à 
membrana (ZIYAADINI et al., 2016). Interligado ao fato dos HPAs 
serem lipofílicos, frequentemente se acumulam em tecidos adiposos dos 
animais (ZIYAADINI ET AL., 2016). Devido ao grande número de 
derivados, gerando misturas de HPAs, seus efeitos biológicos são 
complexos (BORSKA et al., 2016). 
Em bivalves, por exemplo, os efeitos adversos da HPAs podem 
resultar em alterações subletais, interferindo em mecanismos de 
homeostase, tais como no sistema imunológico, sendo uma condição 
importante para avaliar os efeitos de exposição a contaminantes (PIPE, 
1999). Se compararmos a peixes, os bivalves possuem menor atividade 
enzimática, e, portanto, menor capacidade em metabolizar 
hidrocarbonetos aromáticos e outros compostos orgânicos poluentes. A 
bioacumulação favorece estudos de monitoramento de contaminantes 
em ecossistemas aquáticos (OROS; ROSS, 2005). A exposição de 
Crassostrea gigas a HPAs foi capaz de influenciar os parâmetros de 
hemocitos e hemolinfa, visto que a atividade da fagocitose foi reduzida, 
comprometendo o sistema imunológico (RENAULT, 2015).  
Os LABs também são encontrados em diferentes efluentes, pois 
são empregados em distintas aplicações industriais como agroquímicos, 
fármacos, ou detergentes biodegradáveis. A produção de LABs no 
Brasil começou por volta de 1981, abrangendo 220 mil toneladas em 
2008, representando cerca de 10% da produção mundial (MARTINS et 
al., 2010). Os LABs são resistentes à degradação, especialmente os de 
cadeias longas, por isso são considerados como indicadores de 
atividades humanas, em particular, têm sido amplamente utilizados 
como marcadores de descarga de esgoto sanitário (EGANHOUSE; 
PONTOLILLO, 2000). 
Além disso, os LABs podem persistir por mais de 20 anos no 
ambiente quando em meios anaeróbicos. Portanto, a distribuição 
composicional de LABs é importante para avaliar o grau de 
biodegradação e, consequentemente, o grau de tratamento de esgoto 
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(EICHHORN et al., 2002). LABs são a base de emulsionantes e 
detergentes biodegradável, várias são as tecnologias desenvolvidas para 
a produção de alquilbenzenos lineares, entretando a desidrogenação 
catalítica de parafinas de alto peso molecular representa 89% da 
produção mundial de LABs (LIRA; TAILLEUR, 2012). Cabe destaque 
ao isomero 2-fenilo, este produz detergentes de melhor emulsibilidade e 
biodegradabilidade para inúmeras aplicações, por isso, está entre o 
alquilbenzenos lineares mais utilizados (BX LUONG, 2004). A relação 
da bioacumulação de LABs em peixes e invertebrados com a sua 





Os metais-traço induzem a produção de ERO (Figura 1), as quais 
são altamente tóxicas e mutagênicas (QU et al., 2014a). Os metais-traço 
são capazes de catalisar a reação do ânion superóxido (O2
-
) e peróxido 
de hidrogênio (H2O2), levando a formação do radical hidroxila (OH
-
). O 
radical hidroxila pode danificar diferentes biomoléculas e induzir ao 
aparecimento de processos geradores de estresse oxidativo (WINSTON; 
DI GIULIO, 1991). 
 












Fonte: Resende et al (2003). 
 
Dessa forma, os metais-traço podem promover insulto oxidativo, 
aumentando diretamente a concentração celular de ERO, tais como 
peroxidação lipídica, e levando a danos de membana e/ou inatividade de 
enzimas, permitindo que a célula produza uma resposta através da 
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indução de defesas antioxidantes (WILCZEK et al., 2004). 
Um dos principais mecanismos de toxicidade celular por metais 
está relacionado a propriedade destes em se ligar ao grupo sulfidrila (-
SH), ou induzir a oxidação de tióis. A oxidação de tióis pode levar a 
formação de pontes de disulfeto em proteínas, perturbar a atividade de 
enzimas com tióis em seus sítios ativos, os quais, quando oxidados 




O cobre é um elemento que ocorre no ambiente, e está presente 
no sítio ativo de várias enzimas, participando, assim, do metabolismo 
celular. O cobre faz parte de aproximadamente 30 enzimas e 
glicoproteínas, sendo elemento importante também no trato 
gastrointestinal (SINGH; GUPTA, 2010). O cobre atua como um co-
fator de muitas enzimas intracelulares, desde enzimas da respiração 
celular até mesmo do metabolismo e detoxificação ERO (URIU-
ADAMS; KEEN, 2005). Porém, com a desregulação de seus níveis 
intracelulares pode tornar-se tóxico (JOHNSON et al., 2007a). A 
contaminação ambiental por cobre tem sido relacionada ao dano 
oxidativo, o que pode ser evidenciado quando certos organismos são 
expostos cronicamente a concentrações baixas de cobre ou agudamente 
a concentrações elevadas deste metal (LEITE et al., 2013). 
Com o crescimento populacional, somado ao avanço tecnológico, 
o cobre é uma das principais fontes de contaminação do ecossitema 
aquático (HAVERROTH et al., 2015). Entre as diversas formas de 
contaminação ambiental com cobre, podemos destacar os componentes 
de geradores elétricos, aparelhos de rádio e televisão, tubulações de água 
e fiação (JOHNSON et al., 2007a). A fabricação de produtos químicos, 
bem como o uso de tais produtos na agricultura, faz do cobre um potente 
contaminante em águas de superfície em vários países (JOHNSON et 
al., 2007a). A agricultura também é fonte contaminadora de cobre, 
especialmente devido ao uso do cobre em em formulações de pesticidas 
e fungicidas (OLIVEIRA FILHO et al., 2004). 
No sistema nervoso, o cobre também é um nutriente essencial 
para o seu funcionamento, pois sua deficiência pode originar convulsões 
(URIU-ADAMS; KEEN, 2005). Em concentrações elevadas, o cobre, 
pode induzir déficits motores em mamíferos, sendo neurotóxico, pois é 
capaz de inibir a atividade da enzima acetilcolinesterase, além de causar 
insuficiência hepática em roedores (PERSONNEL et al., 2006).  
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Peixes expostos ao cobre, de maneira geral, apresentam danos em 
seu sistema sensorial (JOHNSON et al., 2007a), o qual é essencial para 
sobrevivência desses animais. Além disto, ocasionam prejuízo 
comportamentais, alterando comportamentos como a fuga de predadores 
ou até mesmo comprometendo o sucesso da reprodução, o que pode 
trazer prejuízos ao ecossistema (GROSELL et al., 2003). A toxicidade 
do cobre foi associada a perturbações no equilíbrio iônico. Por exemplo, 
na truta arco-íris (Salmo gairdneri), o exposição ao cobre inibiu o 









Há necessidade de estudos ecotoxicológicos, os quais buscam 
uma maneira de monitorar os efeitos causados por contaminantes 
naturais e/ou sintéticos, bem como seus efeitos sobre diferentes 
ambientes (SOUZA et al., 2012). O estudo de biomarcadores destaca-se 
neste contexto pelo fato de estarem ligados à capacidade detectar as 
diferentes respostas dos organismos aos contaminantes, em distintas 
perspectivas: toxicologia, fisiologia, molecular e/ou bioquímica (OGA 
et al., 2008). Numa perspectiva ecotoxicológica, os biomarcadores de 
contaminação aquática podem ser específicos para um determinado 
contaminante ou uma classe de contaminantes (por vezes não 
relacionados quimicamente). Estas conclusões são baseadas em 
mudanças em respostas bioquímicas e/ou fisiológicas (ELLIOTT, 2003).  
Na Figura 2, a representação clássica enfatizando os vários níveis 
biológicos de organização (VAN DER OOST et al., 2003), ilustra as 
respostas provocadas por distintos poluentes dentro de um sistema 
biológico. A detecção de alterações pode ocorrer ao nível molecular, 
subcelular e celular, as quais são passíveis de detecção nos primeiros 
momentos de exposição, podendo ser detectados em questão de horas a 
dias. À medida que o tempo passa os efeitos teciduais e sistêmicos 
podem ser detectados, levando, mais tardiamente, a consequências para 
a população, comunidade e ecossistema. Estes efeitos ao nível de 
população e a ecossistemas necessitam de muito mais tempo para serem 
detectados, muitas vezes com consequências graves e de difícil 
recuperação. Então, em estudos ecotoxicológicos, os biomarcadores 
moleculares e bioquímicos, ou em níveis organizacionais menores, são 
os melhores candidatos a identificar respostas precoces frente a 
exposição a contaminantes. Isto pode ser feito antes que efeitos 
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irreversíveis tenham sido gerados, e ao mesmo tempo, permitir ações 
corretivas em tempo de evitar consequências irreversíveis. 
 
Figura 2- Demonstra efeitos de contaminantes podem comprometer os sistemas 









Fonte: Van der Oost et al (2003). 
 
1.4 Biomarcadores bioquímicos e comportamentais 
 
Existem inúmeros biomarcadores, entretanto a avaliação das 
defesas antioxidantes e outros biomarcadores relacionados tem ganho 
atenção nas últimas décadas. Os organismos aeróbicos utilizam 
oxigênio, e como consequência, parte deste oxigênio não é reduzida à 
água pelo metabolismo mitocondrial. A redução parcial do ogixênio 
gera ERO, as quais podem servir de sinais ou, quando produzidas em 
excesso, podem levar ao dano oxidativo à biomoléculas, organelas e 
células, os quais podem servir de biomarcadores de exposição 
(Liemburg-Apers et al., 2015). Algumas ERO das mais estudadas são o 
radical hidroxila (OH
.
), peróxido de hidrogênio (H2O2), e o ânion 
superóxido (O2
.-
) (GILL; TUTEJA, 2010). O peróxido de hidrogênio 
tem baixa reatividade e alta permeabilidade em membranas biológicas, 
podendo servir como uma molécula sinalizadora. A alta reatividade do 
radical hidroxila impede sua difusão e faz com que reaja com a primeira 
molécular a interagir, produzindo dano no local onde foi formado. Se 
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por um lado, o peróxido de hidrogênio e ânion superóxido podem ser 
elimidados por reações enzimáticas, a grande reatividade do radical 
hidroxila não permitiu o aparecimento de defesas antioxidantes 
enzimáticas. A presença de antioxidantes não enzimáticos, tais como as 
vitaminas C e E e o tripeptídeo glutationa (GSH) confere proteção por 
serem capazes de reagir com ERO, gerando moléculas menos tóxicas, as 
quais podem ser eliminadas mais facilmente (COSSU et al., 2000). 
Dessa forma, níveis baixos de ERO são fundamentais, pois atuam no 
processo de sinalização, tendo relação direta em funções celulares. 
Entretanto, quando em níveis elevados, as ERO podem gerar danos 
oxidativos ao ponto de gerar o que é conhecido como estresse oxidativo 
(LIEMBURG-APERS et al., 2015). Este é definido como o 
desequilíbrio entre as defesas antioxidantes e produção de ERO, em 
favor do aumento relativo nos níveis de ERO (AKERBOOM; SIES, 
1981). Uma vez estabelecido insulto oxidativo por um poluente, os 
organismos de maneira compensatória, ativam mecanismos que 
induzem a respostas, geralmente levando ao aumento nas defesas 
antioxidantes (GUTTERIDGE; HALLIWELL, 2010), as quais podem 
ser utilizadas como biomarcadores. As mudanças do estado redox 
podem ocasionar desde mudanças na expressão gênica, e nas vias de 
transdução de sinal.  
 
Figura 3 - Esquema representando a atuação do sistema antioxidante na 
















Fonte: Trevisan (2014). 
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As células densenvolvem estratégias para usar essas mudanças 
como estímulos biológicos, levando a modificações na citotoxicidade, 
nos danos mutagênicos e até mesmo em respostas comportamentais 
(COVARRUBIAS et al., 2008). Os organismos que habitam ambientes 
poluídos desenvolvem capacidade compensatória para eliminação de 
poluentes, através de estratégias bioquímicas (CAZENAVE et al., 
2006). Por exemplo, em peixes, invertebrados marinhos, icluindo 
moluscos, a estratégia de detoxicação observada é a ligação de metais à 
metalotioneína, uma proteína de baixo peso molecular e com abundante 
número de resíduos de cisteína. A metalotioneína pode ser induzida, 
aumentando a capacidade de captura de íons metálicos livres pela 
ligação destes aos seus grupos tióis (-SH) de resíduos de suas cisteínas 
(KOJADINOVIC et al., 2007). 
Alterações em processos fisiológicos (ventilação, excreção, 
osmorregulação, regulação iônica, crescimento e reprodução) têm uma 
relevância não menos importante que respostas bioquímicas. Respostas 
ao nível fisiológico, em conjunto a alterações genéticas e bioquímicas, 
podem ser associadas a biomarcadores comportamentais (DEPLEDGE 
et al., 1995). Apesar das alterações observadas em função da exposição 
a um determminado poluente são mais sensíveis em nível molecular e 
celular, é possível utilizar como biomarcadores respostas em níveis de 
maior de organização biológica, como respostas reprodutivas e 
comportamentais (RON VAN DER OOST, 2003). 
 
1.5 Vias de detoxificação  
 
O processo de detoxificação de xenobióticos visa lidar com os 
distintos compostos químicos, envolvendo processos de oxi-redução, 
conjugação e sistemas de exportação, os quais se dividem em reações de 
biotransformação de Fase I (oxidadação, redução ou hidrolise), reações 
de conjugação de Fase II, e bombas que exportam xinobióticos ou seus 
metabólitos para o meio extracelular, chamada de fase III (BONILLA-
VALVERDE et al., 2004; ZHANG et al., 2013). 
Em estudos realizados com mamíferos, as reações da fase I de 
detoxificação são catalisadas por sistemas de monooxigenases 
dependentes de citocromo P-450, no qual as moléculas hidrofóbicas 
podem ser oxidadas, reduzidas ou hidrolisadas obtendo substrato 
apropriado para as reações de conjugação de fase II (FÖRLIN et al., 
1995). As enzimas de fase II catalisam a conjugação de metabolitos com 
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vários substratos endógenos polares, tais como o ácido glucorónico, 
sulfatos e GSH. A conjugação torna os produtos mais solúveis e, em 
geral, menos tóxicos (SEM; SEMIZ, 2007). 
A glutationa S-transferase (GST) é uma enzima de fase II, a qual 
catalisa a conjugação de xenobióticos a glutationa (DOWD; SHEEHAN, 
1999). A GST está entre as mais abundantes enzimas citossólicas de 
hepatócitos de mamíferos. Já as enzimas de fase III são constituídas por 
proteínas da família contendo em sua estrutura o motivo “ATP-binding 
cassete”, ou seja, proteínas ABC (ZHANG et al., 2013). 
 
1.6 Bivalves como modelo  
 
Mexilhões e ostras estão entre os bivalves mais utilizados em 
estudos ecotoxicologicos devido à sua ampla distribuição, sua 
capacidade de bioacumulação, e vida séssil. Além destes, a sua 
habilidade de concentrar poluentes os faz bons indicadores de 
contaminação dos ecossistemas em que habitam (SOLÉ et al., 1994).  
Estudos com bivalves, devido a sua alta capacidade de bioacumulação 
por filtração, permitem a detecção de poluentes indetectáveis em outras 
espécies (O’CONNOR, 2002). 
No Brasil, ainda tem muito que avançar em cultivo de bivalves, 
no entanto os dados do IBGE 2013 mostram que foram produzidas 
aproximadamente 19.000 toneladas. Podemos destacar o potencial do 
cultivo desses animais no Estado de Santa Catarina, sendo o maior 
produtor de bivalves do páis, com cerca de 90% da produção (EPAGRI, 
2015), permitindo a subsistência de inúmeros maricultores que 
dependem exclusivamente do cultivo de bivalves. 
 
1.7 Paulistinha como modelo 
 
O peixe paulistinha (Danio rerio) vem rapidamente se tornando 
um modelo animal popular em diferentes áreas de pesquisa, como 
biomedicina, genética, e toxicologia (KALUEFF et al., 2013). Tambem 
chamado por peixe-zebra (“zebrafish”), esta espécie possui várias 
vantagens, tais como o fato de o seu genoma ter sido completamente 
sequenciado, além de serem bons modelos para vários processo que 
também são encontrados em seres humanos (HAWLICZEK et al., 
2012).  
Assim como o paulistinha, peixes de água doce são facilmente 
mantidos em laboratório (SPEEDIE; GERLAI, 2008). Existem muitos 
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estudos que abordam a exposição do paulistinha a agentes químicos 
mutagênicos e/ou metais pesados, o que os tornam bons modelos para 
estudos ecotoxicológicos envolvendo biomarcadores (BARBOSA et al., 
2005). Numa perspectiva toxicológica, repostas de peixes ao nível 
bioquímico e comportamental têm sido propostas como abordagem 
recomendada para a avaliação da qualidade de ambientes aquáticos 






2 OBJETIVO GERAL 
 
Avaliar alterações bioquímicas em bivalves (Crassostrea 
brasiliana) e bioquímicas e compartamenteais em peixes (Danio rerio) 
como biomarcadores de contaminação ambiental. 
 
2.1 Objetivos Específicos 
 
a) Avaliar os níveis de contaminantes nos tecidos das ostras 
Crassostrea brasiliana e no sedimento encontrado nos pontos 
de coleta: hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), 
alquilbenzenos lineares (LABs), bifenilas policloradas (PCBs). 
b) Determinar os níveis de GSH, e a atividade das enzimas GST, 
CAT, GPx, GR, TrxR em brânquias e glândulas digestivas de 
ostras Crassostrea brasiliana; 
c) Avaliar a atividade das enzimas GST, GPx e GR em brânquias, 
músculos e cerebro como biomarcadores de exposição ao cobre 
no peixe paulistinha Danio rerio.  
d) Analisar o uso de testes comportamentais como biomarcadores 




CAPÍTULO 1 – BAIXOS NÍVEIS DE COBRE COMPROMETEM 
A MEMÓRIA DO PEIXE PAULISTINHA (DANIO RERIO) 
ADULTO E AFETAM O DESEMPENHO NATATÓRIO DE 
LARVAS 
 
3 APRESENTAÇÃO DO CAPÍTULO 
 
O trabalho desenvolvido neste capítulo faz parte da pesquisa 
desenvolvida pelo Instituto Nacional de Ciência e Tecnologia de 
Toxicologia Aquática (INCT-TA), o qual tem entre seus objetivos 
realizar estudos avançados em toxicologia aquática e atividades de 
vanguarda relacionadas ao desenvolvimento e aplicação de ferramentas 
químicas, biológicas e de modelagem ecotoxicológica, com vistas à 
conservação dos recursos hídricos brasileiros (http://www.inct-
ta.furg.br/objetivos.html), acesso em Março de 2016). 
No âmbito do INCT-TA, contaminantes modelos foram 
escolhidos, sendo o cobre selecionado como um metal-traço modelo, a 
atrazina como um pesticida modelo, e o fenantreno como um HPA 
modelo. Além destes, o esgoto doméstico foi selecionado devido a sua 
relevância exotoxicológica. Para os experimentos, foram escolhidos 
níveis de cobre abaixo (5 ug/L), no limite (9 ug/L) e acima (20 e 60 
ug/L) dos níveis permitidos pelo Conselho Nacional do Meio Ambiente 
(CONAMA, 2005). 
Sendo assim, foram realizados estudos sobre os efeitos do cobre 
sobre o comprimento e desempenho natatório de larvas do peixe 
paulistinha (Danio rerio), bem como sobre o comportamento de 
indivíduos adultos e defesas antioxidandes teciduais após exposição ao 
cobre (5, 9, 20 e 60 ug/L) por 96 h. Os resultados deste trabalho já 
foram publicados (ACOSTA et al., 2016).  Este trabalho foi realizado 
em colaboração com as professoras Rosane Souza da Silva e Carla 
Bonan, tendo a participação dos alunos de pós-graduação da Pontifícia 
Universidade Católica do Rio Grande do Sul (PUC-RS) Stefani 
Altenhofen e Milene Luzardo, especialmente com relação à realização 
dos experiementos compostamentais com o peixe paulistinha. As 
análises quantitativas dos níveis de cobre foram realizadas pelo Prof. 
Adalto Bianchini, do Institutto de Biociências da Universidade Federal 
do Rio Grande (FURG) com a colaboração da doutoranda Patrícia 
Gomes da Costa. Ao final da exposição foram realizados os testes 
comportamentais, ou a coleta dos tecidos para as análises bioquímicas, 








Indivíduos adultos selvagens do peixe paulistinha (Danio rerio) 
com “background” genético de Tubingen, de ambos os sexos, foram 
obtidos a partir da colônia mantida pela Pontifícia Universidade Católica 
do Rio Grande do Sul (Porto Alegre, RS). Os peixes foram mantidos em 
sistema de tanque de recirculação automática (ZEBTEC, Tecniplast, 
Buguggiate, Varese, Italy). Os peixes foram mantidos sob fotoperíodo 
de 14h de luz: 10h de escuro a uma densidade de até cinco animais por 
litro de água. Os peixes foram alimentados três vezes ao dia com 
TetraMin Tropical Flake Fish®, suplementado com larvas de camarão 
de água salgada. As larvas do peixe foram obtidas por meio de 
cruzamento entre matrizes da colônia da Pontifícia Universidade 
Católica do Rio Grande do Sul. Apenas após a fertilização, os ovos 
foram recolhidos e mantidos a 26  2 ° C e sob uma 14 h de luz: 10h 
escuro de fotoperíodo por 72 hpf. Após os experimentos, adultos e 
larvas de peixes-zebra foram sacrificados por hipotermia. Todos os 
protocolos foram feitos em conformidade com a regulamentação local, 
diretrizes internacionais e aprovados pelo Comitê Institucional de Ética 
Animal (autorizações # 12/00319 e 10/00196 CEUA PUCRS). 
 
3.1.2 Água de manutenção e exposição ao cobre 
 
A água utilizada nos experimentos foi obtida a partir de um 
aparelho de osmose reversa (18 mohm / cm) e reconstituído com sal 
marinho Cristalsea™, Marinemix, Baltimore, USA) em 0.4 ppt, 











 6,15 e SO4
2-
 
0,32. A concentração de carbono orgânico total foi de 0,33 mg /L. A 
alcalinidade total, como CO3
2-
 correspondeu a 0,030 mEq/L. O pH da 
água foi de 7,4. Durante a manutenção dos peixes, os parâmetros da 
água foram monitorados diariamente e mantidos nos seguintes 
intervalos: pH: 6,5 a 7,5, condutividade: 400 a 600 μS, concentração de 
amônia: <0,004 ppm, e temperatura: 25 a 28 ° C. 
A concentração de cobre foi medida antes e após a adição do 
mesmo (concentração nominal: 5, 9, 20, e 60 μg/L) na água de 
manutenção. As amostras de água foram filtradas (filtro de 0,45 μ) e 
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acidificadas com HNO3 (Suprapur, Merck, Darmstadt, Germany) a 1%, 
concentração final. A concentração de cobre foi determinada utilizando 
espectrometria de absorção atômica com fonte contínua de alta 
resolução (HR-CS-AAS; ContrAA 700 Analytik Jena, Germany). 
Controles da qualidade das análises foram realizados. Uma solução-
padrão de cobre (SpecSol
®
, QuimLab, Jacareí, SP, Brazil) foi usado 
para construir uma curva padrão e verificar a precisão da medição. 
Percentagem de recuperação de metal correspondeu 103,5 ± 0.7%. 
Paulistinha adulto (5 peixes/L) foram expostos a diferentes 
concentrações de cobre (nominalmente: 0, 5, 9, 20 e 60 ug / L de cobre) 
durante 96 h. Cobre como CuCl2, foi adicionado na água de 
manutenção. Durante a exposição ao cobre, os peixes não foram 
alimentados com larvas de Artemia salina e água foi substituída a cada 
dois dias. Os peixes foram mantidos em um aquário de 5-L (27 cm de 
largura x 17 cm de altura x 12 cm de profundidade) com água de 
manutenção, que foi mantida sob aeração, filtração biológica e mecânica 
(7,2 mg O2 / L), e controle de temperatura (28 ± 2 ° C). As larvas (72 
hpf) também foram expostas a diferentes concentrações de cobre 
dissolvido (nominalmente: 0, 5, 9, 20 e 60 ug / L de cobre) durante 96 h. 
Cobre como CuCl2, foi adicionado na água de manutenção, e as larvas 
foram colocadas individualmente e com bastante cuidado em numa 
placa de 12 poços (n = 10 por tratamento). As larvas foram mantidas sob 
as mesmas condições descritas acima para peixes adultos. Peixes do 
grupo controle foram mantidos sob as mesmas condições utilizadas para 
os peixes expostos ao cobre, mas sem adição de cobre na água de 
manutenção. 
 
3.1.3 Avaliação do comprimento do corpo das larvas 
 
O comprimento do corpo das larvas de Danio rerio foi medido 
usando-se imagens obtidas a partir de microscópio estereoscópico Nikon 
usando o software NIS- Elements D 3.2 fornecida pelo fabricante 
(Nikon Instruments Inc., Japão). O comprimento do corpo foi 
normalizado como a distância desde o centro do olho até a extremidade 
de cauda (CAPIOTTI et al., 2013). 
 
3.1.4 Atividade locomotora de larvas de paulistinha 
 
Após 96 h de exposição ao cobre, larvas foram colocadas em 
solução de meio fresco e transferidas para uma placa de 96 poços. 
40 
 
Atividade locomotora foi gravada durante 5 min por uma câmera 
(QuickCam Pro 9000 - Logitech ™, California, EUA). As imagens 
foram analisadas pelo software de monitoramento de vídeo ANY-Maze 
(Stoelting Co., Wood Dale, EUA). A distância total (m), velocidade 
média de natação (m/s) e a velocidade máxima (m / s) foram obtidas 
como descrito anteriormente (CAPIOTTI et al., 2013). 
 
3.1.5 Memória espacial em paulistinha adulto 
 
A memória espacial de peixes adultos foi avaliada usando a tarefa 
do labirinto em Y. Neste contexto, os peixes foram treinados e testados 
individualmente em aquários de vidro em forma de Y, com três braços 
(altura 25 cm de altura x 8 cm de comprimento x 15 cm de largura): 
“braço inicial”; o braço adjacente (sempre aberto) foi nomeado "outro 
braço", e o “novo braço” (foi aberto apenas durante o teste). Nas 
proximidades das paredes externas do labirinto, pistas visuais estavam 
presentes. Durante a sessão de treino (5 min), o peixe foi colocado 
individualmente no braço inicial com o novo braço fechado. Após uma 
hora, o peixe foi colocado novamente no braço inicial e submetidos a 
uma sessão adicional de teste (5 min). No entanto, neste caso, o novo 
braço foi aberto (COGNATO et al., 2012). As sessões de treino e de 
teste foram gravados utilizando a QuickCam Pro 9000 câmera (Logitech 
™, Califórnia, EUA). A determinação do tempo permanecido em cada 
braço foi realizada utilizando-se o software QUALQUER-Maze 
(Stoelting Co., Wood Dale, IL, EUA). O centro do labirinto (zona 
neutra) não foi calculado nas análises (DELLU et al., 1997). 
 
3.1.6 Esquiva inibitória no paulistinha adulto 
 
De forma análoga ao teste de esquiva inibitória realizado com 
roedores, este teste foi adaptado para o ensaio de peixe (Blank et al, 
2009;. McGaugh, 2000). Foi utilizado um aparelho que mede 18 cm de 
comprimento x 9 cm de largura x 7 cm de altura, feitos de vidro, 
conforme relatado anteriormente (Branco et al., 2009). O aparelho foi 
separado por uma divisória móvel do tipo guilhotina (9 cm de altura x 7 
cm de largura) em dois compartimentos de tamanho igual, sendo um 
branco e o outro escuro. Na sessão de treinamento, os peixes adultos 
foram colocados individualmente no lado branco com a partição 
fechada. Depois de 1 min de habituação, a partição foi levantada a 1 cm 
do fundo, permitindo que os peixes atravessassem para o lado escuro do 
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tanque. Apenas depois de que o peixe entrou no compartimento escuro, 
a partição corrediça foi fechada e um choque elétrico pulsado de 3 ± 0,2 
V (intensidade medida entre os elétrodos e o centro do compartimento 
escuro) foi administrado durante 5 s. Os peixes foram removidos do 
aparelho e colocados num tanque temporário; e mais tarde devolvidos ao 
seu tanque de manutenção. Vinte e quatro horas depois de uma sessão 
de treino, a sessão-teste foi realizada, seguindo o mesmo procedimento, 
exceto que o estímulo aversivo (choque) não foi aplicado. A latência 
para entrar no compartimento escuro foi medida como um indicativo de 
retenção de memória, ou seja, se houve associação entre o estímulo 
aversivo e a entrada ambiente escuro. 
 
3.1.7 Comportamento agressivo em paulistinha adulto 
 
O comportamento agressivo foi avaliado em peixes adultos pelo 
teste do espelho (GERLAI et al, 2000;. Moretz et al., 2006) em um 
aquário de teste (36 de comprimento x 25 cm de largura e 18 cm de 
altura) cheio com 6 L de água, onde um espelho (45 x 38 cm) foi 
colocado no lado do tanque segundo um ângulo de 22,5º. Após 60s da 
introdução dos peixes nos aquários, interações agressivas (mordidas, 
displays e ataques rápidos da natação) foram registrados por um período 
de 5 min. Este protocolo foi previamente validado por opositores de 
peixes reais (ARIYOMO et al, 2013;. ARIYOMO; WATT, 2015). O 
comportamento agressivo (ousadia e agressividade) do paulistinha pode 
ser influenciado pelo “background” genético (ARIYOMO et al., 2013), 
mas a agressividade foi semelhante entre machos e fêmeas (DAHLBOM 
et al., 2011), indicando a adequação do uso de ambos os sexos neste 
experimento. 
 
3.1.8 Interação Social no paulistinha adulto 
 
O paulistinha é um animal social, e para testar a interação social, 
peixes obtidos do mesmo cardume foram utilizados em cada 
experimento. Cinco peixes foram colocados num pequeno aquário 
experimental (30 cm de largura x 15 cm de altura x 10 cm 
comprimento). De um lado do aquário experimental, foi colocado um 
tanque vazio; e no lado oposto do aquário, foi introduzido um "tanque-
estímulo" de tamanho idêntico contendo 15 indivíduos adultos. Depois 
de 30 segundos de habituação, o comportamento dos peixes foi 
registrado durante 5 min. De forma a quantificar qualquer preferência 
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intrínseca para o lado "estímulo", o tanque foi "virtualmente" separado 
em duas partes iguais. Foi medido o tempo em que os peixes se 
mantiveram na metade adjacente ao aquário contendo indivíduos da 
mesma espécie (GERLAI, 2003). 
 
3.1.9 Analises Bioquímica 
 
Após a exposição ao cobre por 96 h, os tecidos (brânquias, 
músculo e cérebro) foram dissecados e armazenados a -80 ° C antes da 
análise. As atividades enzimáticas foram expressas em relação ao teor 
de proteína, tal como determinado usando albumina sérica bovina como 
padrão (BRADFORD, 1976). Para as medições de atividade enzimática, 
tecidos congelados foram homogeneizados (1:4, peso: volume) numa 
solução tampão contendo 50 mM tris (hidroximetil) aminometano, 0,15 
M de KCl, e 0,1 mM de fluoreto de fenil-metano-sulfonilo (pH 7,4). Os 
homogenatos foram centrifugados a 9.000 g durante 30 minutos (4°C) e 
o sobrenadante foi utilizado como uma fração citosólica para as análises 
enzimáticas. As atividades enzimáticas foram determinadas 
espectrofotometricamente utilizando um leitor de placas de UV/Vis. A 
atividade GST foi ensaiada considerando a taxa de conjugação de 
glutationa com 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno a 340 nm e a reação 
espontânea foi subtraída das leituras (Habig e Jakoby, 1981). Atividade 
GR foi medida a 340 nm, considerando a taxa de consumo de NADPH 
na presença de glutationa oxidada (CARLBERG; MANNERVIK, 
1985). Atividade da GPx foi medida a 340 nm por meio da taxa de 
consumo de NADPH na presença de GR, glutationa e hidroperóxido de 
cumeno (WENDEL, 1981). 
 
3.1.10 Analises Estatística 
 
Os dados são expressos como média ± erro padrão da média 
(EPM). Homogeneidade da variância foi verificada através do teste de 
Bartlett’s e os “outliers” foram excluídos quando detectados pelo teste 
de Grubb. A atividade enzimática e comportamento social 
(agressividade e os comportamentos conespecíficos) foram analisadas 
pela análise de variância (ANOVA) seguido por teste de Dunnett’s, 
sempre que apropriado. A variação de dados sobre a resposta a 
novidade, o comprimento do corpo e comportamento de natação 
mostraram variâncias significativamente diferentes. Portanto, ANOVA 
não paramétrica com ranqueamento foi usada, e as diferenças entre os 
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grupos foram detectadas pelo teste de Dunn. A tarefa de esquiva 
inibitória foi testada usando-se o teste “t” de Student para dados não 
pareados (sessão treino vs sessão de teste). Em todos os casos, o nível de 
significância foi de 95% (p <0,05). 
Os dados sobre as concentrações de cobre foram calculados com 
base nos valores medidos antes e 48 h após a adição na água de 
manutenção. Concentrações livres de cobre foram calculadas com base 
nos valores médios das concentrações de cobre calculadas como descrito 
acima e os parâmetros físico-químicos da água observadas durante o 
período experimental. Os cálculos foram realizados utilizando-se o 





3.2.1 A exposição ao cobre em larvas de paulistinha (Danio rerio) 
 
A exposição ao cobre reduziu significativamente (p <0,01) em 
5% o comprimento do corpo das larvas expostas à concentração mais 
alta de cobre testada (60 ug / L) (Fig. 4).  
 
Figura 4 - Comprimento do corpo de larvas do peixe paulistinha (72 hpf) 









Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
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De acordo com a Figura 4, os valores são expressos em média + 
E.P.M. (N=19-21) Os valores médios tem diferença significativa do 
grupo controle (0) e são indicados por ** P < 0,01. 
A distância média percorrida foi aumentada. (P <0,01) a partir de 
0,17 ± 0,03 m para 0,38 ± 0,05 m em larvas expostas a 9 µg / L de cobre 
(Fig 5 A). Este corresponde a um aumento de 2,2 vezes na distância 
percorrida por larvas expostas ao cobre, em comparação com àquelas do 
grupo de controle. A média da velocidade de natação também foi 
aumentada pelo tratamento com cobre (p <0,01). Os valores do grupo 
controle de 0,00052 ± 0,00013 m/s aumentou para 0,0013 ± 0,00019 
m/s, nas larvas expostas a 9 µg / L de cobre (Fig. 5B), o que 
correspondeu a um aumento de 2,5 vezes em relação ao grupo de 
controle. A velocidade máxima (Fig. 5C) foi aumentada em 1,4 vezes 
em larvas expostas a 9 µg / L de cobre (p <0,01) e 1,8 vezes quando 

















Figura 5 - Desempenho natatório de larvas do peixe paulistinha (72 hpf) 




























A Figura 5 apresenta a distância percorrida (A), Velocidade 
Média (B) e Velocidade Máxima (C). Os dados são expressos em média 
+ E.P.M. (N=16-21). Os valores das médias com diferenças 
significativas do grupo controle (0) são indicados por * (P < 0,05) e ** 
(P < 0,01). 
O aumento observado na distância percorrida por larvas expostas 
a 9 µg/L de cobre está de acordo com o aumento na velocidade média e 
na velocidade máxima observada neste grupo de larvas. Em 5 e 60 µg / 
L de cobre, a distância percorrida, bem como a velocidade média e 
máxima exibida pelas larvas, não foi significativamente alterada pela 
exposição ao cobre. 
 
3.2.2 Respostas comportamentais de paulistinha adultos expostos ao 
cobre 
 
Simultaneamente com a avaliação da memória espacial, a 
atividade locomotora de paulistinhas adulto foi avaliada considerando a 
distância percorrida e a velocidade média. Esses parâmetros não foram 
afetados por qualquer concentração de cobre testada (distância 
percorrida: p = 0,58; velocidade média: p = 0,24, dados não mostrados), 
indicando que os efeitos observados em outros parâmetros analisados 
não estão relacionados com um possível aumento da atividade 
locomotora. A memória espacial e resposta ao novo, foram avaliadas 
pelo Y-maze, comparando a atividade na sessão treino com àquela da 
sessão-teste (Fig. 6). Os resultados mostraram que a exposição ao cobre 
não alterou o tempo gasto no braço novo, que foi homogêneo entre os 
grupos, com a média vairando entre 108 ± 21 e 113 ± 24 s. O tempo 
gasto pelos peixes adultos no braço novo foi significativamente maior (p 
<0,05) em relação ao tempo gasto no braço inicial (média entre  80 ± 13 
s e 88 ± 21 s), ou no outro braço (média entre 71 ± 12 s e 95 ± 20 s), 
exceto para o grupo de peixes expostos a 60 µg/L cobre. Neste caso, não 











Figura 6 - Memória espacial do peixe paulista adulto exposto a cobre dissolvido 






Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
Após 24 horas depois de ser treinado, o tempo gasto por cada 
peixe em cada braço do Y maze foi gravado. Na sessão de teste, espera-
se que os peixes passem mais tempo no “braço novo” ou no “outro 
braço” do labirinto (aquele que não tinha sido explorado anteriormente). 
A legenda indica concetrações nominais de cobre. Os valores são 
expressos como médias + E.P.M. (N=10-12). Valores médios com 




















Figura 7 - Esquiva inibitória em peixe paulistinha adulto exposto a cobre 

















Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
Na sessão de treinamento, o peixe recebeu um choque elétrico 
quando entrou no compartimento escuro. A sessão-teste foi realizada 24 
horas mais tarde, quando os peixes foram novamente submetidos ao 
mesmo procedimento, exceto pela ausência de choque. A latência para 
entrar no compartimento escuro foi medida. Os dados são expressos 
como média ± E.P.M. (N = 8-11). Os valores médios com diferenças 
significativas em relação ao grupo de controlo (0) são indicados como 
“NS” (não significativo), * (P < 0,05), ** (P < 0,01), e *** (P < 0,001). 
#
 Indica diferença significativa em relação à sessão-teste do grupo 
controle (p <0,05). 
Na avaliação de memória aversiva, os peixes que retiveram a 
memória depois de receber um choque elétrico na sessão de treino, 
passam mais tempo na sessão teste, antes de entrar no compartimento 
escuro, onde anteriormente recebeu o choque elétrico. No grupo 
controle (0), e nas outras concentrações de cobre (5, 20 e 60 µg/L), a 
latência para entrar no compartimento escuro aumentou 
significativamente de ~8 s na ssessão-treino para 46-82 s na sessão teste 
(Fig. 7).   
Somente os peixes expostos a 9 µg / L de cobre não tiveram suas 
memórias preservadas na tarefa de esquiva inibitória (p = 0,21), uma vez 
que a latência não aumentou (NS) na sessão de teste (Fig. 7). Ao 
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comparar o tempo de latência na sessão-teste entre os peixes mantidos 
sob condições controle (82,5 ± 21,5 s) e aqueles do grupo exposto a 9 
µg/L de cobre (25 ± 9,0 s), também foi observada um menor tempo de 
latência no grupo exposto a 9 µg/L de cobre (p <0,05). Esta resposta 
indica que os peixes expostos a cobre (9 ug / L) perderam sua 
capacidade de reter a memória. 
O comportamento agressivo, avaliado por exposição de cada 
peixe individualmente a um espelho, não foi alterada pela exposição ao 
cobre, independentemente da concentração testada (Fig. 8A). Além 
disso, a interacção social também não foi afetada pela exposição ao 
cobre (Fig. 8B). 
 
Figura 8 - O comportamento agressivo e interação social do peixe paulistinha 







Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
De acordo com a análise realizada, (A) O comportamento 
agressivo (n = 12-15) foi avaliado pelo teste do espelho e o tempo 
próximo ao espelho for registrado. (B) A interação social (n = 4-5) foi 
avaliada quando os peixes foram colocados entre um tanque vazio, e um 
tanque-estímulo contendo 15 peixes paulistinhas adultos. O tempo gasto 
pelos peixes perto do tanque-estímulo foi gravado. Não foram 
detectadas diferenças significativas entre os tratamentos de cobre e o 
grupo controle (0) 
 
3.2.3 Enzimas relacionadas à glutationa 
 
As atividades de três enzimas relacionadas ao metabolismo da 
GSH (GST, GPx e GR) foram avaliadas em brânquias, músculos e 
cérebro de paulistinha adulto. A exposição ao cobre induziu alterações 
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na atividade GST nas brânquias (Fig. 9B), mas não no cérebro ou 
músculo (Fig. 9A e C). Atividade GST de brânquias foi 67 e 44% mais 
baixa em peixes expostos a 9 e 60 µg/L de cobre, respectivamente. No 
entanto, não houve alterações significativas na atividade GST em 
brânquias em peixes expostos a 5 e 20 µg/L de cobre em relação ao 
peixe do grupo controle (Fig. 9B). Atividade da GPx aumentou 2,1 
vezes no músculo dos peixes expostos a 20 µg / L de cobre (Fig. 9D), 
mas apresentou uma atividade mais baixa (75%) nas brânquias do peixe  
pulistinha (Fig. 9E). Atividade da GPx permaneceu inalterada no 
cérebro de peixes expostos ao cobre (Fig. 9F). Atividade GR 
permaneceu inalterada no músculo, cérebro e brânquias de peixes 




Figura 9 - Atividades de enzimas relacionadas com a glutationa nos tecidos de peixe paulistinha adultos expostos ao cobre 

















De acordo com as análises da Figura 9, destaca-se: (A-C) - 
glutationa S-transferase (GST), (D-F) a glutationa-peroxidase (GPx), e 
(G-I) de glutationa redutase (GR) no músculo (A, D e G), brânquias (B, 
E e H) e cérebro (C, F e I). Os valores são expressos em percentagem do 
grupo de controle. Os dados são expressos como média ± E.P.M. (n = 5-
6). Valores médios com diferenças significativas em relação ao grupo de 




Parâmetros comportamentais, geralmente são bons indicativos de 
funções neurológicas alteradas e podem ser analisados em larvas de 
paulistinha 4 dias após a fertilização ou em indivíduos adultos (BLANK 
et al., 2009; IRONS et al., 2010; JIA et al., 2014). A atividade 
locomotora pode refletir componentes que modulam a taxa de disparo de 
neurônios, apresentando potencial para afetar a velocidade do nado e a 
distância percorrida (TIERNEY, 2011).  
As larvas de paulistinha apresentaram um aumento na velocidade 
média e máxima de nado e na distância percorrida após serem expostos 
a concentração de 9 µg/L de cobre. A velocidade máxima também foi 
aumentada na concentração de cobre de 20 µg/L (Fig. 5C). As 
concentrações de 5 ou 60 µg/L não apresentaram efeitos sobre estes 
parâmetros de nado em larvas de paulistinha. De forma interessante, o 
desempenho no nado de ciprinídeos e truta-arco-íris, foi diminuído após 
a exposição ao cobre (30 µg/L), apresentando uma tendência de 
recuperação com passar do tempo (DE BOECK et al., 2006). A 
exposição a concentrações de cobre de 105 µg/L  também diminuiu o 
desempenho de nado da truta-arco-íris (WASER et al., 2009). As 
alterações observadas após a exposição a concentrações baixas e médias 
de cobre (9 e 20 µg/L)  podem ser resultado do comprometimento de 
circuitos neuroquímicos específicos, como a sinalização colinérgica, por 
exemplo, conforme proposto por autores em estudos utilizando 
indivíduos adultos de paulistinha (HAVERROTH et al., 2015; DE 
LIMA et al., 2013). 
 A exposição na concentração mais elevada de cobre testada (60 
μg/L) promoveu uma diminuição de 5% no comprimento das larvas de 
paulistinha, indicando um impacto negativo do cobre sobre o 
crescimento destas (Fig.4). Em estudo similar, a exposição a 53 µg/L de 
cobre em 72 hpf não afetou a mortalidade dos embriões, eclosão dos 
ovos e batimento cardíaco, tampouco afetou o comprimento das larvas 
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de Danio rerio, contudo o número de neuromastos visíveis diminuiu na 
concentração de 68 µg/L de cobre (JOHNSON et al., 2007b). Mesmo 
sem tais efeitos, a mortalidade de neuromastos foi associada com 
marcadores de estresse oxidativo, o que foi sugerido como um 
mecanismo de toxicidade induzido por cobre nas larvas de Danio rerio 
(OLIVARI et al., 2008). Estes efeitos foram imediatos, sendo 
observados poucas horas após a exposição a 30 µg/L de cobre. Em 
estudo realizado por Johnson et al (2007) os mesmos parâmetros foram 
comprometidos por concentrações maiores de cobre, indicando a 
toxicidade do cobre quando presente em altas concentrações. Em relação 
a isto, a diminuição de 5% no comprimento das larvas de paulistinha na 
concentração de 60µg/L de cobre, parece representar um efeito na área 
limítrofe entre toxicidade e não toxicidade do cobre. 
A introdução a um ambiente não familiar (novo) induz ao 
comportamento exploratório, levando a formação de um mapa 
cognitivo, que é dependente de plasticidade neural. Interferências no 
comportamento exploratório podem ser usadas como um índice de 
comprometimento neurológico. Sabe-se que drogas ansiolíticas e 
ansiogênicas podem interferir com o comportamento exploratório, 
conforme descrito na literatura (TIERNEY, 2011). A memória espacial 
foi avaliada em peixes tratados com cobre através do teste do labirinto 
em Y (Fig. 6). A exposição de paulistinha as concentrações de 0, 5, 9 e 
20 µg/L de cobre não foi capaz de alterar o comportamento exploratório, 
uma vez que todos os grupos estudados passaram mais tempo no braço 
novo (ambiente não familiar). No entanto, este efeito não foi observado 
nos peixes tratados com a concentração de 60 µg/L de cobre, uma vez 
que o tempo de exploração do ambiente não familiar foi estatisticamente 
similar aos demais braços. Este dado indica que o tratamento com cobre 
é capaz de prejudicar a aquisição e/ou a consolidação da memória 
espacial. 
No presente estudo, foi utilizado um espelho inclinado para 
estimular um comportamento conespecífico e para avaliar a 
agressividade. Concentrações de cobre de até 60 μg/L não tiveram efeito 
sobre o comportamento agressivo ou interação social (tempo de nado 
próximo ao espelho) do paulistinha (Fig. 8 A-B). Desta forma, estes 
dados sugerem que o tratamento com cobre não altera o comportamento 
de viver em grupo do paulistinha. Além disso, o comportamento 
dominante não foi alterado pela exposição a 30 μg/L de cobre por 48 h 
na mesma espécie (SLOMAN et al., 2002).  
O teste de esquiva inibitória foi validado para paulistinha, e prevê 
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que os peixes devem aprender a permanecer no compartimento claro e 
evitar nadar para o compartimento escuro, no qual recebem um choque 
elétrico (BLANK et al., 2009; MOREIRA-SANTOS et al., 2008; NG et 
al., 2012). Um desempenho ruim neste teste foi recentemente associado 
com forte diminuição de genes relacionados à neuroplasticidade, bem 
como estresse do sistema endócrino (MANUEL et al., 2014). De modo 
interessante, a exposição a 9 µg/L de cobre, mas não concentrações 
menores (5 µg/L) ou maiores (20 ou 60 µg/L), levou a uma perda 
acentuada na retenção de memória no teste de esquiva inibitória (Fig. 7). 
Este efeito é claramente negativo para o animal, uma vez que isto pode 
diminuir a aptidão para sobrevivência no ambiente. Dados da literatura 
sugerem que comportamentos defensivos de zebrafihs adultos são 
afetados por exposições agudas a cobre, o que tem por base os efeitos 
desse metal sobre a atividade locomotora e aversão a ambientes 
iluminados (HAVERROTH et al., 2015). 
A exposição prolongada (28-30 dias) a cobre (4-700 µg/L) parece 
não ter grande efeito sobre as enzimas antioxidantes (NUNES et al., 
2014; QU et al., 2014b). Paulistinha expostos por 24 h a concentrações 
baixas de cobre (6 µg/L) não tiveram alterações nas enzimas 
antioxidantes superóxido dismutase, catalase e níveis de tióis 
(HAVERROTH et al., 2015). No entanto, um trabalho recente da 
literatura demonstrou que a exposição de paulistinha a cobre (700 µg/L, 
96h) gera aumento de estresse oxidativo e diminuição das enzimas 
antioxidantes, dentre as quais GPx e GST (WANG et al., 2015). A 
exposição a 100 µg/L de cobre por 3 dias causa diminuição na atividade 
da GPx hepática em linguados, o mesmo efeito também ocorreu com as 
defesas antioxidantes (QU et al., 2014b). No presente estudo, a atividade 
da GST (9 e 60 µg/L) e da GPx (20 µg/L) diminuíram em brânquias de 
paulistinha expostos ao cobre (Fig. 9B e E), concordando com dados 
prévios da literatura (QU et al., 2014b; WANG et al., 2015). Contudo, 
as brânquias demonstraram ser o tecido mais afetado, fato que precisa de 
investigações futuras para que o mecanismo envolvido nesta mudança 
possa ser esclarecido. 
As enzimas relacionadas a glutationa (GST, GPx, GR) não 
sofreram alteração no cérebro de paulistinha expostos a cobre por 96h 
(Fig. 9 C, F e I). No entanto, na concentração de 20 µg/L de cobre, a 
atividade GPx apresentou aumento no tempo de 96 h (Fig. 9E). Deve-se 
considerar que as brânquias são o tecido em contato direto com a água 
contendo o cobre, dessa forma, isto pode justificar o fato de o cérebro o 
os músculos serem menos afetados. 
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A definição dos limites permitidos no meio ambiente para o cobre 
e de outros compostos, é uma questão atual em debate no mundo. O 
efeito das substâncias químicas sobre os organismos vivos, em 
concentrações abaixo dos níveis recomendados ou ambientalmente 
relevantes em locais contaminados, pode contribuir para uma melhor 
avaliação dos riscos e segurança destes, ao mesmo tempo em que pode 
gerar conhecimento sobre possíveis efeitos adversos e também benéficos 
dos produtos químicos (RIETJENS; ALINK, 2006). Além disso, níveis 
baixos de químicos costumam gerar respostas do tipo bifásicas, as quais 
são fenômenos biologicamente reconhecidos (CALABRESE, 2013; 
HANEKAMP; CALABRESE, 2006). No entanto, respostas bifásicas 
podem não estar unicamente limitadas a respostas adaptativas, mas 
acompanhadas por uma ativação transcricional de diferentes vias, as 
quais podem interagir levando ao aumento do nível de complexidade em 
estudos toxicológicos (STEINBERG et al., 2008). A dose-resposta do 
cobre neste estudo se assemelha a uma curva em formato de U, 
indicando que alvos específicos podem ser afetados, claramente 
indicando a necessidade de estudos dos mecanismos associados a estas 
respostas. 
Por outro lado, uma combinação de fatores pode levar a efeitos 
imprevisíveis, como por exemplo, uma interação entre hipóxia e 
toxicidade induzida por manganês tem sido proposta em tecidos de 
jundiás (DOLCI et al., 2013). Mudanças ambientais, como salinidade, 
podem afetar a resposta de Fundulus heteroclitus ao zinco, uma vez que 
aumentos na salinidade exercem efeitos protetores contra a toxicidade 
induzida por doses letais e não letais de zinco (LORO et al., 2014). 
Agências regulatórias (EPA, 2007, 2012; European Union, 2015), 
estabeleceram uma gama ampla nas concentrações permitidas de cobre 
na água, indo de 1 a mais de 100 µg/L. O limite superior de cobre 
estabelecido pela Agência regulatória brasileira é de 9 µg/L em 
ecossistemas aquáticos para aquicultura (CONAMA, 2005b).  No 
entanto, na grande maioria dos rios no Estado de São Paulo, a 
quantidade de cobre diluída na água excede este limite, variando de 10 a 
20 µg/L (CETESB, 2009). Os peixes no início da vida são 
frequentemente afetados por concentrações de cobre em torno de 9 µg/L 
(EPA, 2007). Neste contexto, o presente estudo demonstrou que 
concentrações ambientalmente relevantes de cobre (9 e 20 µg/L) afetam 
enzimas antioxidantes como GST e GPx. Além disso, os critérios de uso 
de recursos hídricos brasileiros em relação aos níveis de cobre (9 µg/L), 
não podem evitar alterações comportamentais no desempenho natatório 
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de larvas de paulistinha, bem como não podem evitar o déficit de 
memória em paulistinha adultos.  
Interações interespecíficas, como predação, e intraespecíficas, 
como formação de cardumes e acasalamento, são altamente relevantes 
para a vida dos peixes. A sobrevivência e reprodução dos peixes 
dependem de um desempenho comportamental apropriado. Evitar 
predadores, assim como comportamentos sociais e reprodutivos são 
interações sociais cruciais para uma estratégia de sobrevivência bem-
sucedida. A exposição a poluentes pode alterar padrões de 
comportamento normais, levando ao aumento da chance de uma 
população de peixes ser malsucedida, o que normalmente ocorre em 
níveis bem abaixo dos necessários para causar mortalidade. Indicadores 
comportamentais de toxicidade podem detectar impactos subletais de 
poluentes. Neste sentido, níveis subletais de cobre foram capazes de 
prejudicar a resposta de condicionamento a ambientes não familiares e 
condicionamento ao medo, fatores que são claramente negativos para a 
sobrevivência dos peixes adultos. Com relação à resposta larval, o cobre 
tem um efeito potencial de aumentar o gasto energético, uma resposta 
potencialmente mal adaptativa. Os resultados do presente estudo são 
importantes considerando que alterações de comportamento podem 





















CAPÍTULO 2 - RESPOSTAS ENZIMÁTICAS DE CRASSOSTREA 
BRASILIANA, EXPOSTAS AO MANGUE DO ITACORUBI 
 
4 APRESENTAÇÃO DO CAPÍTULO 
 
Este trabalho foi realizaco em colaboração com alunos de pós-
graduação da UFSC, orientados pelos professores Afonso Celso Dias 
Bainy e Maria Risoleta Freire Marques, do Departamento de 
Bioquímica da UFSC. Uma parte significativa do trabalho, envolvendo 
análises moleculares deste trabalho, foi realizada pelos colaboradores da 
UFSC, enquanto que as analises químicas foram realizadas pelo 
Instituto Oceanográfico da Universidade de São Paulo. 
O trabalho desenvolvido neste capítulo faz parte da pesquisa 
desenvolvida pelo INCT-TA (Instituto Nacional de Ciência e 
Tecnologia de Toxicologia Aquática), na qual tem entre seus objetivos 
realizar estudos avançados em toxicologia aquática e atividades de 
vanguarda relacionadas ao desenvolvimento e aplicação de ferramentas 
químicas, biológicas e de modelagem ecotoxicológica com vistas à 
conservação dos recursos hídricos brasileiros (http://www.inct-
ta.furg.br/objetivos.html, acesso em Março de 2016). Um dos objetivos 
do INCT-TA, foi o de incluir espécies nativas, neste sentido, a espécie 
de ostra escolhida para este estudo foi a ostra Crassostrea brasiliana. 
Entre os contaminantes escolhidos pelo INCT-TA, está o esgoto 
sanitário. Desta forma, ostras nativas da espécie C. brasiliana foram 
expostas por 24 e 48 h em dois experimentos, um na primavera 
(novembro de 2011) e outro no verão (abril de 2012). Este trabalho foi 
submetido para publicação: Biomarkers in oyster, Crassostrea brasiliana, 
following in situ exposure at Itacourubi mangrove, Santa Catarina, 




4.1.1 Área de estudo 
 
O mangue do Itacorubi (ITA) é uma floresta mista dentro de uma 
bacia encontrada em zona de maré, com uma área de 2.845 ha (27 ° 
34'14 '' - 27 ° 35'31 '' S e 48 ° 30'07 '' - 48 ° 31'33 '' W) (Figura 10), está 
localizado na ilha de Santa Catarina, onde se situa Florianópolis, a 
principal cidade do Estado de Santa Catarina, Brasil (Rovai et al 2012). 
ITA recebe águas residuais provenientes de bairros residenciais 
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circundantese é considerado como uma área impactada. O mapa da 
Figura 10 representa o local onde foram realizados os experimentos de 
campo. 
 














Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
A população de Florianópolis triplica durante o verão, passando 
de cerca de 350.000 a 1 milhão. Como consequência, hã um incremento 
significativo no despejo de esgoto sanitário. Uma análise prévia dos 
dados disponíveis (SILVA et al 1996;. MATER et al 2004;. VIEIRA 
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2007), indicaram níveis de metais traço acima dos limites permitidos 
pela legislação local. Vários relatórios indicam a influência antrópica 
negativa em terras ocupadas ilegalmente por residências (VIEIRA, 
2007), incluindo uma redução da diversidade bentônicsa (PAGLIOSA; 
BARBOSA 2006) e contendo vestígios de estrogênio (Froehner et al. 
2011). 
A contaminação fecal tem sido documentada tanto como 
contagens de Escherichia coli ou de detecção de níveis elevados de 
coprostanol (MATER et al 2004; VIEIRA, 2007). A presença de agentes 
patogënicos humanos, tais como vírus e protozoários, tem sido 
demonstrado em alguns locais situados próximos aos pontos de 
exposição (ITA) (SOUZA et al. 2013). 
 
4.1.2 Aclimatação e exposição in situ de ostras 
 
Com a clara indicação de contaminação de despejo de efluente 
domésticos no manguezal do Itacorubi, dois locais distintos foram 
escolhidos para este estudo de exposição in situ: ITA I (27 ° 34'40 "S - 
48 ° 30'59" W) e ITA II (27 ° 34 ' 35 "S - 48 ° 31'9" W), localizadas 
respectivamente a montante e a jusante do Rio Itacorubi, rio que 
atravessa o manguezal do Itacorubi (Fig. 10). Esta região recebe águas 
residuais provenientes de bairros residenciais circundantes e é 
considerada como uma área contaminada por efluentes domésticos. No 
verão a população de Florianópolis triplica por ser um pólo turístico, 
trazendo como consequência, um aumento significativo no despejo de 
esgoto doméstico.  
O Rio Ratones, que atravessa o manguezal de Ratones, foi 
escolhido como o local de referência (RAT, Fig. 10). RAT é encontrado 
em 27 ° 28'17 "S  - 48 ° 31'17" W, no lado norte da ilha, dentro de uma 
área protegida chamada "Estação Ecológica de Carijós", mantidos sob a 
administração de uma FATMA. O manguezal de Ratones contrasta com 
o manguezal do Itacorubi, apresentando poucos sinais de contaminação 
(NETTO; GALLUCCI 2003; BARTH et al 2005).  
Indivíduos da spécies Crassostrea brasiliana (5-8 cm de 
comprimento) foram obtidas na praia de Sambaqui, como uma doação 
do Laboratório de Moluscos Marinhos (LMM), da Universidade Federal 
de Santa Catarina. As ostras foram mantidas por 14 dias no laboratório 
para a aclimatação, em tanques de 15 L com 1L / ostra. A água foi 
renovada diariamente e os animais alimentados com uma dieta 
comercial (Sera Liquid®) antes da mudança da água. A salinidade foi 
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reduzida para 18 ‰, através de decréscimo diário de 1-2 ‰, a partir da 
salinidade inicial de 35 ‰. 
O experimento foi realizado em dois momentos distintos, um na 
primavera (novembro de 2011) e outro no outono (abril de 2012). Para o 
experimento, os animais foram transferidos do laboratório para o local 
de referencia (RAT) e de exposição (ITA I e ITA II) em um mesmo dia. 
Estes foram mantidos em lanternas de cultivo localizadas ~30 cm abaixo 
da superfície da água. Estes dispositivos flutuantes estavam ancorados 
para evitar deriva. As ostras foram retiradas depois da exposição in situ 
por 24 e 96 horas, e as análises bioquímicas foram realizadas em 
brânquias e glândulas digestivas de ostras C. brasiliana. A presença de 
contaminantes foi investigada nos tecidos das ostras e também no 
sedimento. 
 
4.1.3 Análise química e físico-química da água 
 
O equipamento portátil multi-parâmetro (YSI; 556 MPS) foi 
utilizado para avaliar os parâmetros físico-químicos da água: 
temperatura, salinidade, condutividade, transparência e pH (Tabela 1). 
Demanda bioquímica de oxigênio, coliformes fecais e coliformes totais 
também foram medidos através de métodos convencionais, como 
apresentado na Tabela 1. 
Sedimento (250 g) foi amostrado no último dia experimental para 
analisar a presença de poluentes potenciais, incluindo os 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), bifenilos policlorados 
(PCBs), e os alquilbenzenos lineares (LABs). As mesmas análises foram 
realizadas nos tecidos (carcaça) de ostras expostas in situ no Outono. As 
amostras foram tomadas antes da exposição (Tempo 0), e após 24 h e 96 
h de exposição in situ. 
As amostras de sedimento e de tecido foram liofilizadas (Thermo 
Savant lyophilizer – Modulyo D) durante 72 horas e, em seguida, 
triturados e homogeneizados com um pilão. A análise de PCBs, PAHs e 
LABs foram realizadas de acordo com os procedimentos previamente 
descritos (LÜCHMANN et al 2011;. FLORES-NUNES 2013). 
 
4.1.4 Defesas antioxidantes 
 
Para determinar os níveis de GSH (soma de glutationa reduzida e 
oxidada, GSH + GSSG) em brânquias e glândulas digestivas, as 
amsotras de ostra foram homogeneizadas em 900 mL de ácido 
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perclórico 0,5 M. Os homogenatos foram centrifugados a 15.000 g 
durante 2 min a 4 ° C. O extracto ácido foi neutralizado e diluído em 
tampão de fosfato de potássio 0,1 M, 1 mM EDTA (pH 7,0). A medição 
de GSH foi baseada no ensaio de reciclagem de 5,5'-ditiobis- (ácido 2-
nitrobenzóico)/glutationa redutase (GR) (Akerboom e Sies 1981). Uma 
curva padrão utilizando quantidades conhecidas de glutationa foi usada 
para obter valores reais, e os dados normalizados para o peso do tecido. 
Para as atividades das enzimas antioxidantes, o tecido congelado 
foi homogeneizado em tris (hidroximetil) aminometano 50 mM, 0,15 M 
de KCl, 0,1 mM de fluoreto de fenil-metano-sulfonilo (pH 7,4), na 
proporção de 1:4 (peso / vol.). O homogenato foi centrifugado a 9000 g 
durante 30 minutos (4 °C) e o sobrenadante foi tomado como uma 
fração citosólica para as análises enzimáticas. 
As atividades enzimáticas foram determinadas 
espectrofotometricamente utilizando um leitor de placas de UV / Vis. 
Atividade da catalase (CAT) foi medida pela taxa de desaparecimento 
de H2O2 a 240 nm (Aebi 1984). A glutationa S-transferase (GST) foi 
ensaiada pela taxa de conjugação de glutationa com 1-cloro-2,4-
dinitrobenzeno a 340 nm e a reação espontânea foi subtraída das leituras 
(HABIG; JAKOBY, 1981). Atividade de GR foi medida a 340 nm por 
meio da taxa de consumo de NADPH na presença de glutationa oxidada 
(CARLBERG; MANNERVIK, 1985). A atividade da tioredoxina 
redutase (TrxR) foi medida a 412 nm por meio da taxa de redução de 
5,5'-ditiobis-(ácido 2-nitrobenzóico), na presença de NADPH (ARNER 
et al., 1999). Atividade da glutationa peroxidase (GPx) foi medida a 340 
nm por meio da taxa de consumo de NADPH na presença de GR, 
glutationa e hidroperóxido de cumeno (WENDEL, 1981). 
 
4.1.5 Análise estatística 
 
Dados das atividades enzimáticas foram analisados pela ANOVA 
de uma via e as diferenças entre os grupos referência (RAT) versus 
grupos expostos (ITA I e ITA II) foram realizadas pelo teste Tukey, 
quando apropriado. Homogeneidade de variância foi verificada com o 










4.2.1 Parâmetros físico-químicos 
 
A análise de água revelou temperatura estável, valores médios de 
23,5 e 25 ºC e pH em torno de 7,6, enquanto as flutuações na salinidade 
18-36 ‰ foram observadas, como esperado para uma zona de marés 
(Tabela 1). Os valores da demanda bioquímica de oxigênio (DBO) no 
local de referência (RAT) estavam dentro dos valores esperados (<2-3 
mg / mL) para a água de manguezal que normalmente contém pequenas 
quantidades de material orgânico (Tabela 1). 
 
63 


















Percebe-se na Tabela 1 que, em 0, 24 e 96 h de água foi 
amostrado e analisado, e os dados apresentados como a média + D.P. 
As áreas contaminadas (ITA I e ITA II) apresentaram valores de 
DBO superiores, em comparação com o local de referência (RAT), 
especialmente durante o outono, atingindo valores até 8 mg / mL. Os 
níveis de coliforme variaram em RAT foram de 40-500 NMP / 100 mL 
de água (Tabela 1). Na primavera, os níveis de coliformes 
termotolerantes em ITA I e II foram ~50 vezes mais elevado em 
comparação com o local de referência (RAT). Este valor foi ainda maior 
durante o outono, apresentando valores aproximadamente 400 vezes 
mais elevados do que as observadas em RAT. 
 
4.2.2 PAH, PCBs eLABs 
 
Níveis de HPAs, PCBs e LABs foram avaliados no sedimento 
(Tabela 2) e em todo o tecido mole de ostras expostas e não expostas 
(Tabela 3 e 4). Os níveis de PCBs estiveram abaixo do limite de 
detecção no sedimento (Tabela 2), bem como nos tecidos moles de 
ostras (dados não mostrados). HPAs e LABs foram mais abundantes no 
sedimento coletado nos locais contaminados (ITA I e ITA II); em 























Tabela 2 - Bifenilos policlorados (PCBs), alquilbenzenos lineares (LABs) e 
hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (HPAs) da área de estudo amostrados 




















Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
Ao final do experimento foram coletados sedimentos para 
análise.
 a
 Os valores são expressos em ng / g de matéria seca e "<" indica 
os valores limites de detecção; 
b
 HPAs leves== 2 e 3 anéis aromáticos; 
c
 
HPAs pesados = 4, 5 e 6 anéis aromáticos; 
d
 Proporção de isómeros 
interno para externo de C12 LABs; N. C. = Não calculada. 
Os níveis de HPAs foram abaixo dos níveis detectáveis (<1 ng/g 
de peso seco) no local de referência (RAT). Estes valores atingiram 
108/142 no ITA I, e 76/155 ng/g de peso seco em ITAII, na primavera e 
outono, respectivamente. HPAs totais, em tecidos moles de C. 
brasiliana foram mais do que o dobro (24 horas) em ITAI e II (12,6 e 
20,4), quando comparados com animais expostos no local de referência 
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(RAT) (6,9 ng/g).  
 
Tabela 3 - Hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (PHAs) em tecidos moles de 















Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
As medições de HPAs foram realizadas em condições de 
laboratório (0 h), ou após 24 e 96 h de exposição nos locais indicados 
durante o verão. Onde: 
a
 níveis de HPAs foram limites de detecção em 
amostras obtidas durante o outono; 
b
Valores são expressos em ng/g de 
tecido seco e "<" indica os valores limites de detecção de Outono; 
c
 
HPAs leves = 2 e 3 anéis aromáticos; 
d
 pesado HPAs = 4, 5 e 6 anéis 
aromáticos; N. C. = Não calculado. 
Em 96 horas, os HPAs não foram detectáveis em tecidos moles 
de ostras expostas no RAT (<1,14 ng/g), mas altamente acumulados em 
animais expostos a ITA I (104 ng/g) e ITA I (87 ng/g). HPAs leves 
foram predominantemente aumentados em ITA I (96h), onde 
trimetilnafitaleno (36,7), fenantreno (18), metildibenzotiofeneo (18,9) e 
metilfenantreno (17 ng/g) foram responsáveis por mais de 85% do total 


















Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
As medições de LABs foram realizadas em condições de 
laboratório (0 h), ou após 24 e 96 h de exposição nos locais indicados. 
a 
Os valores são expressos em ng/g de tecido seco e "<" indicam valores 
abaixo dos limites de detecção.  
LABs foram detectadas em todas as amostras de tecido do 
experimento, incluindo o tecido recolhido logo após aclimatação 
laboratório (tempo zero, Tabela 4). Esta contaminação pode ser 
relacionada com o local de origem, do qual foram fornecidas as ostras. 
Exposição ao local de referência (RAT) diminui a concentração de 
LABs que já estavam presentes desde o início (246 ng/g tecido seco). 
 
 
4.2.3 Defesas Antioxidantes 
 
Defesas antioxidantes foram avaliadas em brânquias (Tabela 5), 
bem como na glândula digestiva de C. brasiliana exposta em locais ITA 
I, ITA II e local de referência, RAT (Tabela 6). Foram observadas 
diferenças significativas nos locais contaminados (ITA I, ITA II), em 
comparação com o local de referência (RAT), dados indicados nas 



















Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
De acordo com as análises realizadas,
 a
 Valores foram 
normalizados para a média de local de referência (RAT). N = 5-6. 
A atividade catalase foi ~40% menor nas brânquias em 96h de 
exposição na ITA I na primavera. Uma diminuição de ~15% da 
atividade da catalase também foi observada em ITA I e II na glândula 
digestiva, durante o outono, e em 96h. A atividade GPx foi 16-38% mais 
baixa nas brânquias dos animais expostos durante a primavera em 24 e 
96 h, e em ITA I. Durante o outono, em 96 h, a diminuição de 38-44% 




























Fonte: Elaborado pela Autora (2015). 
 
De acordo com as análises realizadas,
 a
 Valores foram 
normalizados para a média de local de referência (RAT). N = 5-6. As 
diferenças significativas estão indicadas * p <0,05; ** P <0,01; *** P 
<0,001. 
A atividade GPx na glândula digestiva mostrou um decréscimo 
de ~ 30% em ITA I e II, após exposição por 24 horas na primavera. A 
atividade GPx em ITA II mostrou aumento de ~60% na glândula 
digestiva após 96 h de exposição, durante a primavera. A atividade GST 
foi de ~30% maior nas brânquias, durante o outono em ITA II. Um 
aumento de 60% na atividade GST, também foi observado durante a 
primavera na glândula digestiva no ITA I, em 24h. Um aumento da 
atividade TrxR (60%) foi observada apenas nas brânquias de animais 
expostos a ITA I, em 96h, durante a primavera. Esta constatação 
contrasta com uma diminuição de 30% observada na glândula digestiva, 
em 96 horas, durante o outono, tanto no ITA I e ITA II. 
Os níveis totais de glutationa (GSH) foram ~30% inferiores nas 
brânquias, durante o outono em ITA I e ITA II, e em 96h, e na glândula 
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digestiva em 24 horas, e em ITA II.  Por outro lado, durante a 
primavera, em ITA II, após 24 h, os níveis de GSH foram mais elevados 
(110%) na glândula digestiva, em comparação com o grupo mantido no 




Sedimentos do local de referência (RAT) apresentaram níveis de 
PCBs, PAHs e LABs abaixo daqueles detectáveis conforme o esperado 
(Tab. 2). A presença e os níveis de determinados contaminantes podem 
delinear um quadro geral de quão impactada uma determinada área está. 
Com exceção dos níveis de PCBs, que estiveram abaixo dos níveis 
detectáveis (Tab. 2), ambos os sítios escolhidos para exposição in situ de 
C. brasiliana no mangue do Itacorubi (ITA I e ITA II) apresentaram 
níveis totais de PAHs (76-155 ng/g de tecido seco) e LABs (379-501 
ng/g de tecido seco) compatíveis com locais com contaminação 
moderada, de acordo com a literatura (HARTMANN et al., 2000; Scott 
and Jones, 2000). Todas as amostras de ITA I e ITA II (Tab. 1) 
apresentaram coliformes fecais acima dos limites aceitáveis (2500 
MPN/100 mL) para o consumo humano (CONAMA, 2005a). Este 
cenário é compatível com uma elevada contaminação de esgoto sanitário 
na área de estudo, conforme sugerido pelos níveis elevados de 
coliformes fecais. 
LABs são compostos orgânicos encontrados em águas residuais 
domésticas, e devido a sua hidrofobicidade relativamente alta, estes 
compostos são, na sua maioria, absorvidos pelos sedimentos ou pelo 
material particulado. Os níveis de LABs têm sido utilizados como 
indicadores confiáveis da contaminação de águas residuais domésticas 
(TAKADA et al., 1992; TSUTSUMI et al., 2002). Níveis totais de 
LABs em torno de 500 ng/g de matéria seca, são indicadores de áreas de 
contaminação moderada a alta (HARTMANN et al., 2000). Níveis 
consideráveis de LABs (246 ng/g de tecido seco) foram detectados no 
tempo zero (Tab. 4), indicando contaminação por LABs na área de 
cultivo (fonte das ostras para o estudo in situ no ITA I e ITA II). Os 
níveis totais de LABs diminuíram progressivamente para 190 em 24 h 
para 140 ng/g de tecido seco em 96 h (Tab. 4). Após 96 h, os níveis 
totais de LABs foram 3,4 e 1,8 vezes maiores em ITA I e ITA II, 
respectivamente, quando comparados a RAT (Tab. 4). A soma dos 
LABs C10 - C13 apresentou o mesmo padrão de aumento após 
exposição a ITA I / ITA II, visto que a relação de LABs internos para 
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externos foi de aproximadamente 1. A relação de isômeros de LABs 
internos para externos (I/E) em amostras de tecido pode ser interpretada 
como um indicativo de derivados mal ou diferencialmente 
metabolizados. Isômeros externos de LABs podem ter sido mais 
degradados em relação aos internos, talvez como uma consequência de 
uma maior facilidade em quebrar as cadeias de alquilas maiores. Por 
outro lado, deve-se levar em consideração que, ao contrário de 
interpretar achados em sedimentos em relação à razão I/E, a 
interpretação destes dados em organismos é mais complexa. Estes 
achados podem refletir metabolismo ao invés de acúmulo. 
 Além disso, de acordo com o indicado no presente estudo, uma 
situação similar foi observada com base nos dados obtidos dos 
sedimentos, uma vez que a relação I/E estava na faixa de 2 – 2,8 (Tab. 
4). Estes dados podem ser considerados como evidências de descargas 
de águas residuais não tratadas ou mal tratadas (ISOBE et al., 2004). 
Esta suposição seria compatível com dados que indicam que apenas 
~50% do esgoto sanitário recebe tratamento adequado na Florianópolis 
(Neri, 2008). 
No Brasil não há legislação específica com relação aos níveis de 
PAHs na água, com exceção à água de beber, mas todas as amostras 
apresentaram valores abaixo desses limites (CONAMA, 2005a). A 
exposição na primavera no sítio de referência (RAT) fez os níveis de 
PAHs diminuírem de ~7 para níveis não detectáveis (<1.14 ng/g de 
tecido seco), enquanto que as amostras de animais expostos em ITA I e 
ITA II tiveram aumento de 13/20 em 24 h, para 100/63 ng/g de tecido 
seco em 96h, respectivamente (Tab. 3). Estes dados indicam uma 
contaminação significativa com PAHs na área de estudo (ITA I/II), em 
relação aos sítios de referência, os quais são compatíveis com os dados 
obtidos nos sedimentos. 
Os níveis de PAHs em tecidos húmidos de C. brasiliana 
aumentaram mais que o dobro em 24h em ITA I e ITA II (12.6 e 20.4 
ng/g de tecido), quando comparados aos animais expostos no sítio de 
referência (6.93 ng/g) (Tab. 3).  Em 96h, os níveis de PAHs estavam 
abaixo dos níveis detectáveis em tecidos húmidos de ostras expostas em 
RAT (<1.14 ng/g), mas altamente acumulados em animais expostos em 
ITA I (104 ng/g) e ITA II (87 ng/g) (Tab. 3). Pode-se sugerir que essa 
diferença se deva principalmente a presença de moléculas de PAHs de 
cadeia curta, as quais contêm dois ou três anéis em sua estrutura 
molecular. Dentre as moléculas de PAHs de cadeia curta que estavam 
predominantemente aumentadas em ITA I em 96 h (em ng/g de tecido 
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seco) predominam trimetilnaftaleno (36,7), fenantreno (18), 
metildibenzotiofeno (18,9) e metilfenantreno (17), sendo que estes 
compostos correspondem a mais de 85% dos PAHs totais detectados. 
No que diz respeito às defesas antioxidantes, a atividade da GPx 
estava diminuída em 24h em glândulas digestivas de ostras expostas em 
ITA I/II na primavera, bem como nas brânquias de animais expostos em 
ITA I na primavera, e em ambos os sítios em 96h no experimento de 
outono (Tab. 5 e 6). Em contraste com essa diminuição na atividade, um 
aumento de 60% foi observado no tempo de 96h em ITA II. No entanto, 
os transcritos para GPx não apresentaram alteração (BITENCOURT, 
2015). Aliado a isto, o número de transcritos para SOD também não 
mostrou alteração para a exposição em ITAI/II, enquanto que o número 
de transcritos para CAT aumentou nos tempos de 24h na primavera e no 
outono, em ambos os sítios, contrastando com a falta de alteração na 
atividade, exceto para uma diminuição de 15% no tempo de 96h no 
outono (BITENCOURT, 2105). A falta de ativação transcricional 
associada a diminuição na atividade são indicativos de exposição a 
inibidores ou a uma maior degradação da CAT e da GPx. A diminuição 
na capacidade antioxidante pode levar ao aumento na susceptibilidade 
ao estresse oxidativo (MYTILINEOu et al., 2002). 
Também foram observadas diminuições em outros antioxidantes 
na glândula digestiva no tempo de 96h no experimento de outono, 
especialmente em ITA II (CAT, GR e TrxR), bem como uma 
diminuição de 30% nos níveis de GSH (Tab. 6). As brânquias também 
apresentaram diminuição dos níveis de GSH no outono, bem como 
diminuição na atividade da GPx (-55%) (Tab. 5). Nenhuma alteração foi 
encontrada em relação a GR e TrxR. As enzimas GR e TrxR são 
inibidas por diversos compostos, dentre os quais agentes alquilantes de 
tióis e alguns tipos de metais (FRANCO et al., 2006; PRAST-NIELSEN 
et al., 2011; WITTE et al., 2005), sendo que os mesmos também podem 
levar a depleção de GSH (AQUILANO et al., 2014). A presença de 
substratos da enzima GST ou agentes alquilantes pode levar a depleção 
de GSH, bem como a estresse oxidativo (AQUILANO et al., 2014; 
MYTILINEOU et al., 2002), o que pode também ser considerado uma 
possível causa para a diminuição da atividade da GR e TrxR 
(GUTIERREZ-CORREA; STOPPANI, 1997; PRAST-NIELSEN et al., 
2011). Estas alterações só poderão ser confirmadas com experimentos 
adicionais, os quais estão fora do objetivo deste trabalho, mas indicam 
que os animais estão expostos a um ambiente que leva a uma 
diminuição acentuada em várias defesas antioxidantes, associado a uma 
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falta de indução da transcrição das mesmas. Essas alterações 
encontradas em C. brasiliana expostas em ITA I/II são indicativos de 
aumento na susceptibilidade ou indução de estresse oxidativo. 
A GST é uma família de enzimas que catalisam a conjugação de 
GSH com compostos eletrofílicos, formando metabólitos polares que 
são imediatamente exportados das células (HELLOU et al., 2012). A 
atividade GST aumentou 60% em brânquias de ostras do Pacífico 
expostas em ITAI durante a primavera, mas não apresentou qualquer 
outra alteração no tempo de 96h (Tab. 5). Por outro lado, um aumento 
de 2,5 vezes foi observado em transcritos do tipo GST nos períodos de 
primavera e outono (BITENCOURT, 2015). Levando em consideração 
o elevado número de isoformas, especialmente aquelas nas quais o 
CDNB não é um bom substrato, o aumento da GST pode não ter sidor 
detectado, mesmo quando houve a indução gênica (MILAN et al., 
2011). A indução de GST através da exposição a contaminantes é 
extremamente bem documentada na literatura (HELLOU et al., 2012), 
bem como a indução observada do tipo GST em brânquias de ostras do 
Pacifico expostas a águas residuais (MEDEIROS et al., 2008a, 2008b).  
A indução de GST também foi observada em brânquias e glândulas 
digestivas de moluscos Ruditapes phillipinarum expostos em local 
contaminado em Veneza, Itália (MILAN et al., 2011). A C. brasiliana 
apresentou uma acentuada indução no número de transcritos do tipo 
GST quando exposta a fenantreno (LÜCHMANN et al., 2014). Estes 
dados estão em concordância com os dados observados de indução na 
atividade de GST e nos transcritos do tipo GST em brânquias de C. 
brasiliana expostas a esgoto em ITA I/II no outono e primavera, 
sugerindo que a indução de enzimas de biotransformação de fase II é 







5 CONSIDERAÇÕES FINAIS E CONCLUSÕES 
 
Uma das questões ambientais conteporâneas mais importantes, é 
a conservação dos recursos hídricos. A ausência de instrumentos de 
planejamento ligados à saúde pública, o crescimento populacional e a 
ascensão de avanço tecnológico aumentam significavelmente a 
expansão de contaminanttes em ecosistemas aquáticos (HAVERROTH 
et al., 2015). Dessa forma, o estudo de biomarcadores deste trabalho é 
de fundamental relevância, uma vez que refletem a interacção entre 
organismos e sua exposição a contaminantes potencialmente tóxicos. 
Podemos perceber que contaminantes como o cobre, HPAs, PBCs e 
LABs estudados neste trabalho ocasionaram desiquilibrio celular, pela 
capacidade de promover alterações nas respostas antioxidantes. 
Observamos a diminuição na atividade da enzima antioxidante 
GPx em glândulas digestivas e brânquias de ostras Crassostre brasiliana 
expostas aos contaminantes presentes em ITA I/II. Este efeito foi 
observado também na primavera em 24 horas e em 96h no experimento 
de outono. Portanto as alterações significativas nas atividades de 
enzimas antioxidantes sugerem a presença de compostos tóxicos no 
Manguezal do Itacorubi. Visto que HPAs podem induzir dano oxidativo 
por aumentar a produção de ERO como subprodutos do seu 
metabolismo, a diminuição nos níveis de GSH em brânquias de ostras 
Crassostre brasiliana expostas no outono, pode ser em resposta a uma 
condição pró-oxidante.  
Entre as enzimas antioxidantes, a CAT, as peroxiredoxinas e a 
GPx participam diretamente, ou indiretamente da degradação de 
peróxidos, especialmente peróxido de hidrogênio e peróxidos orgânicos. 
Dessa forma podemos salientar o efeito na glândula digestiva no tempo 
de 96h no experimento de outono, especialmente em ITA II, onde as 
enzimas CAT, GR e TrxR, a da atividade de GPx e os níveis de GSH em 
brânquias em 96h no outono, as quais foram notavelmente diminuidas 
pela exposição ao ambiente contaminado com efluentes doméstico, 
indicando o potencial tóxico e pró-oxidante do Mangue do Itacorubi. De 
modo geral, nossos dados indicam que o mangue do Itacorubi, o qual 
está localizado em uma área densamente povoada de Florianópolis, 
apresenta um cenário compatível com uma área de contaminação 
moderada, predominantemente com esgoto saanitário não tratado e que 
pode impactar negativamente a biota local. 
As alterações em defesas antioxidantes, observadas neste trabaho 
nos animais adultos de Danio rerio, podem estar relacionadas com uma 
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situação pró-oxidativa, pois a atividade GST nas concentrações de cobre 
9 e 60 µg/L e a atividade de GPx (20 µg/L) diminuíram em brânquias de 
paulistinha. A diminuição da atividade de defesas antioxidantes pode 
comprometer o sistema de defesas antioxidante, deixando os animais 
mais vulneráveis ao estresse oxidativo. A influência negativa da 
exposição ao cobre pode ser observada pelas mudanças em respostas 
comportamentaise aumentando a atividade natatória das larvas e 
diminuindo a memória indivíduos adultos de paulistinha. A diminuição 
do comprimento das larvas, também é um indicativo da toxicidade do 
cobre para o peixe paulistinha. O cobre é tóxico ao peixe paulistinha em 
concentrações próximas aos limites tolerados pela legislação brasileira, 
indicando a necessidade de mais estudos a respeito dos níveis 
permitidos. Logo, o estudo de biomarcadores comportamentais e 
bioquímicos foi usado com sucesso, indicando a viabilidade destes 
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Metal contamination at low levels is an important issue because it 
usually produces health and environmental effects, either positive or 
deleterious. Contamination of surface waters with copper (Cu) is a 
worldwide event, usually originated by mining, agricultural, industrial, 
commercial, and residential activities. Water quality criteria for Cu are 
variable among countries but allowed limits are generally in the µg/L 
range, which can disrupt several functions in the early life-stages of fish 
species. Behavioral and biochemical alterations after Cu exposure have 
also been described at concentrations close to the allowed limits. 
Aiming to search for the effects of Cu in the range of the allowed limits, 
larvae and adult zebrafish (Danio rerio) were exposed to different 
concentrations of dissolved Cu (nominally: 0, 5, 9, 20 and 60 µg/L; 
measured: 0.4, 5.7, 7.2 16.6 and 42.3 µg/L, respectively) for 96 h. 
Larvae swimming and body length, and adult behavior and biochemical 
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biomarkers (activity of glutathione-related enzymes in gills, muscle, and 
brain) were assessed after Cu exposure. Several effects were observed in 
fish exposed to 9 µg/L nominal Cu, including increased larvae 
swimming distance and velocity, abolishment of adult inhibitory 
avoidance memory, and decreased glutathione S-transferase (GST) 
activity in gills of adult fish. At the highest Cu concentration tested 
(nominally: 60 µg/L), body length of larvae, spatial memory of adults, 
and gill GST activity were decreased. Social behavior (aggressiveness 
and conspecific interaction), and glutathione reductase (GR) activity 
were not affected in adult zebrafish. Exposure to Cu, at concentrations 
close to the water quality criteria for this metal in fresh water, was able 
to alter larvae swimming performance and to induce detrimental effects 
on the behavior of adult zebrafish, thus indicating the need for further 
studies to reevaluate the currently allowed limits for Cu in fresh water. 
 





Zebrafish (Danio rerio) has been considered a useful model for 
neurotoxicological tests, adding new tools to classical toxicological 
studies (Baldissarelli et al., 2012; Linney et al., 2004). Zebrafish is also 
considered a model for neurological disorders, such as epilepsy 
(Leclercq et al., 2015), Parkinson’s  (Fetcho, 2007) and Alzheimer’s 
diseases (Newman et al., 2014).  In this regard, during 
neurodegenerative diseases, copper (Cu) released from nerve cells can 
reach toxic levels (200–400 µM) (White and Cappai, 2003). Such 
increase in endogenous Cu levels would affect biochemical as well as 
behavioral endpoints (Mathie et al., 2006).  
Studies focused on fish exposure to Cu are often reported in the 
literature, particularly those relating to environmental contamination 
(Brandão et al., 2013; Falfushynska et al., 2011; Hernández and 
Allende, 2008; Sandahl et al., 2007). However, studies on trace metals 
using zebrafish as a model generally report biochemical alterations more 
frequently than behavioral ones (Baldissarelli et al., 2012). 
Nevertheless, behavioral alterations (Baatrup, 1991; Rehnberg and 
Schreck, 1986) have been documented for several metals (Baldissarelli 
et al., 2012; Vieira et al., 2009; Weber and Ghorai, 2013), including Cu 
(Campbell et al., 2005; Sloman et al., 2003).  
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Exposure to Cu at low concentrations (µg/L range) can affect 
neuromodulation in the fish brain. Exposure to a sublethal concentration 
of Cu (15 µg/L) for 96 h can affect brain extracellular enzymes, such as 
nucleotidases, decreasing their expressions and activities (Rosemberg et 
al., 2007). Also, it can inhibit cholinesterase activity (de Lima et al., 
2013; Haverroth et al., 2015). Exposure to Cu at 20 µg/L for 96 h 





exchange activity in the guppy Poecilia vivipara (Zimmer et al., 2012). 
Neurochemical effects can be translated into behavioral 
responses. For instance, Cu (25-50 µg/L) triggers a rapid loss of ciliated 
mechanoreceptor neurons from neuromasts in the lateral line, presenting 
the potential for disrupting behaviors in fish that depend on olfaction 
and mechanosensory information (Linbo et al., 2006; Olivari et al., 
2008). For example, coho salmon showed an important loss of 
chemosensory response (McIntyre et al., 2008), which increased 
predator capture (McIntyre et al., 2012). Low levels of Cu (<10 µg/L), 
produced a significant inhibition of olfactory activity in fathead 
minnows, which are below the IC50 predicted by the biotic ligand model 
(BLM) (Dew et al., 2012). Indeed, chemosensory and mechanosensory 
systems appear to be among the main targets of Cu toxicity, even at low 
levels (Dew et al., 2012; Linbo et al., 2006; McIntyre et al., 2012, 2008). 
These examples highlight the marked toxicity of Cu in fish, with 
potentially deleterious effects at low and environmentally relevant 
concentrations of this metal. 
Like adults, larvae of zebrafish have also been used in 
toxicological studies. Exposure to Cu (93 µg/L or higher) at 72 h post 
fertilization (hpf) increased yolk sac area, heart beats, and embryo 
mortality, as well as decreased hatching and length of zebrafish larvae 
(Johnson et al., 2007). Median effective concentration for Cu-induced 
morphological effects was estimated as18 µg/L for zebrafish embryo. 
These effects were associated with a significant loss of primary and 
secondary motor neurons (Sonnack et al., 2015). Similarly to the 
observed in adult zebrafish, the  olfactory system (Sandahl et al., 2007) 
and the lateral line sensory cells of zebrafish larvae were affected by Cu 
exposure (Hernández et al., 2006; Linbo et al., 2006). 
In light of the above, the aim of the present study was to 
investigate the effects of waterborne Cu exposure in larvae and adult 
zebrafish. There are reports demonstrating that Cu at low levels (µg/L 
range) can cause adverse effects in fish (De Boeck et al., 2006; de Lima 
et al., 2013; Haverroth et al., 2015; Linbo et al., 2006; Moreira-Santos et 
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al., 2008; Sloman et al., 2003). Taken this into account, we investigated 
if Cu at environmentally relevant concentrations can induce adverse 
effects on morphological (body length), and behavioral (swimming 
performance) endpoints in larval zebrafish, as well as behavioral 
(aggressiveness, social interaction and memory) and biochemical 
(glutathione reductase, glutathione transferase, and glutathione 
peroxidase activity) endpoints in adult zebrafish. 
 




Adult wild-type zebrafish with Tubingen background of both 
sexes were obtained from the colony maintained by the Pontifical 
Catholic University of Rio Grande do Sul (Porto Alegre, RS, southern 
Brazil). Fish were maintained in automated re-circulating tank system 
(ZEBTEC, Tecniplast, Buguggiate, Varese, Italy). Fish were maintained 
under a 14 h light:10 h  dark photoperiod at a density of up to five 
animals per liter of water. Fish were fed three times a day with TetraMin 
Tropical Flake Fish
®
, supplemented with brine shrimp larvae. 
Zebrafish larvae were obtained by breeding animal from the 
stock held by the Pontifical Catholic University of Rio Grande do Sul. 
Just after fertilization, eggs were saved and kept at 26  2
o
C and under a 
14 h light:10 h dark photoperiod for 72 hpf. 
After experiments, adult and larvae of zebrafish were 
euthanized by hypothermia. Each individual either was used once, for a 
given behavioral test or for sampling collection for biochemical 
analyzes. All protocols were in accordance with the local regulation and 
international guidelines and approved by the institutional Animal Ethics 
Committee (permits # 12/00319 and 10/00196 CEUA PUCRS). 
 
Water of maintenance and copper exposure 
 
Water used in the experiments was obtained from a reverse 
osmosis apparatus (18 mohm/cm) and reconstituted with marine salt 
(Cristalsea™, Marinemix, Baltimore, USA) at 0.4 ppt, resulting in the 











 6.15 and SO4
2-
 0.32. Total 
organic carbon concentration was 0.33 mg/L. Total alkalinity as CO3
2-
 
corresponded to 0.030 mEq/L. Water pH was 7.4.  During fish 
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maintenance, water parameters were monitored daily and kept in the 
following ranges: pH: 6.5 to 7.5, conductivity:  400 to 600 μS, 
ammonium concentration: <0.004 ppm, and temperature: 25 to 28°C.  
Copper concentration was measured before and after addition of 
Cu (nominally: 5, 9, 20, and 60 µg/L) in the water of maintenance. 
Water samples were collected before and 48 h after introduction of fish 
in the experimental tanks. Water samples were filtered (0.45 µ-mesh 
filter) and acidified with HNO3 (Suprapur, Merck, Darmstadt, Germany) 
at 1% final concentration. Copper concentration was determined using a 
high-resolution continuum source atomic absorption spectrometry (HR-
CS-AAS; ContrAA 700 Analytik Jena, Germany). Quality assurance 
controls were performed. A standard copper solution (SpecSol
®
, 
QuimLab, Jacareí, SP, Brazil) was used to build a standard curve and 
check measurement accuracy. Percentage of metal recovery 
corresponded to 103.5 ± 0.7%.  
Adult zebrafish (5 fish/L) were exposed to different Cu 
concentrations (nominally: 0, 5, 9, 20 and 60 µg/L copper) for 96 h. 
Copper as CuCl2 was added in the water of maintenance. During copper 
exposure, fish were not fed with brine shrimp larvae and water was 
replaced every two days. Fish were kept in a 5-L aquarium (27 cm width 
x 17 cm height x 12 cm deep) with water of maintenance, which was 
kept under biological and mechanical filtration, aeration (7.2 mg O2/L) 
and temperature control (28 ± 2°C).  
 Larvae (72 hpf) were also exposed to different concentrations of 
dissolved Cu (nominally: 0, 5, 9, 20 and 60 µg/L copper) for 96 h. 
Copper as CuCl2 was added into the water of maintenance, and gently 
handled and individually placed in a 12-well plate (n =10 per treatment). 
They were maintained under the same conditions described above for 
adult fish. Control fish were kept under the same conditions used for 
Cu-exposed fish, but without Cu addition in the water of maintenance. 
 
Assessment of larvae body length 
 
Body length of larvae was measured by using images obtained 
from Nikon stereoscopy microscopy using the NIS-Elements D 3.2 
software provided by the manufacturer (Nikon Instruments Inc., Japan). 
Body length was standardized as the distance from the center of an eye 
to the tail end (Capiotti et al., 2013). 
 




After 96 h of Cu exposure, larvae were placed in fresh media 
solution and transferred to a 96-well plate. Locomotor activity was 
recorded during 5 min by a top camera (Quikcam PRO 9000 - 
Longitec™, California, EUA), and analyzed by ANY-Maze video 
tracking software (Stoelting Co., Wood Dale, EUA). Total distance (m), 
average swimming velocity (m/s), and maximal velocity (m/s) were 
obtained as previously described (Capiotti et al., 2013). 
 
Spatial memory training-test in adult zebrafish 
 
 Spatial memory of adult fish was assessed using the Y maze 
task. In this context, fish were trained and tested individually in Y-
shaped glass aquaria, with three arms (25 cm long x 8 cm wide x 15 cm 
height): the initial arm, designated the “start arm”; the adjacent arm 
(always open) was named “other arm”, and the new arm (was open only 
during the test) was designated “novel arm”. The external maze walls 
presented visual clues. During the training session (5 min), fish was 
individually placed in the start arm with a novel arm closed. After one 
hour, fish was placed again in the start arm and subjected to an 
additional test session (5 min). However, in this case, the new arm was 
opened (Cognato et al., 2012). Training and test sessions were recorded 
using the Quikcam PRO 9000 camera (Longitec™, California, EUA). 
The determination of the time spent in each arm was performed using 
the software ANY-Maze (Stoelting Co., Wood Dale, IL, USA). The 
center of the maze (neutral zone) was not computed in the analysis 
(Dellu et al., 1997). 
  
Inhibitory avoidance task in adult zebrafish 
 
 Analogous to the avoidance test performed with rodents, this 
test was adapted for testing fish (Blank et al., 2009; McGaugh, 2000). 
An apparatus measuring 18 cm long x 9 cm wide x 7 cm height, and 
made of glass was used, as previously reported (Blank et al., 2009). The 
apparatus was separated by a sliding guillotine-type partition (9 cm 
height x 7 cm wide) in two equally sized compartments, white and dark. 
In the training session, adult fish were individually placed on the white 
side with the partition closed. After 1 min of habituation, the partition 
was raised 1 cm, allowing fish to cross to the dark side of the tank. Just 
after fish entered the dark compartment, the slide partition was closed 
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and a pulsed electric shock of 3 ± 0.2 V (intensity measured between 
electrodes and the center of the dark compartment) was administered for 
5 s. Fish were removed from the apparatus and placed in a temporary 
tank; they were later returned to their housing tank. Twenty-four hours 
after a training session, the test session was performed, following the 
same procedure, except that the aversive stimulus (shock) was not 
applied. The latency to enter the dark compartment was measured as an 
indicative of memory retention, including the learned association 
between the aversive stimulus and the dark environment entry. 
 
Aggressive behavior in adult zebrafish 
 
Aggressive behavior was evaluated in adult fish by the mirror 
test (Gerlai et al., 2000; Moretz et al., 2006) in a test aquaria (36 long x 
25 cm wide and 18 cm height) filled with 6 L of water, where a mirror 
(45 x 38 cm) was placed at the side of the tank at an angle of 22.5º. 
After 60 s of fish introduction in the aquaria, aggressive interactions 
(bites, displays and fast bouts of swimming) were recorded for a period 
of 5 min. This protocol has been previously validated by actual fish 
opponents (Ariyomo et al., 2013; Ariyomo and Watt, 2015). Aggressive 
behavior (boldness and aggressiveness) in zebrafish can be influenced 
be genetic background (Ariyomo et al., 2013), but aggressiveness was 
similar between male and female zebrafish (Dahlbom et al., 2011), 
indicating the appropriateness of using both sexes. 
 
Social interaction in adult zebrafish 
 
 The zebrafish is a social animal. To test social interaction, fish 
from the same shoal were used in each experiment. Five experimental 
fish were placed in a small experimental aquarium (30 cm large x 15 cm 
height x 10 cm W). On one side of the experimental aquarium, an empty 
tank was placed; and on the opposite side of the aquarium, a “stimulus 
tank” of identical size containing 15 zebrafish was introduced. After a 
30 s of habituation time, the behavior of experimental fish was recorded 
during 5 min. In order to quantify any inherent preference for the 
“stimulus” side, the central tank was “virtually” separated into two equal 
parts. The time that experimental fish spent in the virtual half, adjacent 
to the conspecific school, was measured (Gerlai, 2003). 
 




After behavioral tests, gills, muscle and brain tissues were 
dissected and stored at -80ºC before analyses. Enzyme activities were 
expressed relative to protein content, as determined by using bovine 
serum albumin as standard (Bradford, 1976). 
For enzyme activity measurements, frozen tissues were 
homogenized (1:4 weight: volume ratio) in a buffer solution containing 
50 mM tris (hydroxymethyl) aminomethane, 0.15 M KCl, and 0.1 mM 
phenyl-methane-sulfonyl fluoride (pH 7.4). Homogenates were 
centrifuged at 9,000 g for 30 min (4°C) and the supernatant was used as a 
cytosolic fraction for the enzymatic analyzes. 
Enzyme activities were determined spectrophotometrically using a UV/Vis plate 
reader. GST activity was assayed considering the rate of glutathione 
conjugation to 1-chloro-2,4-dinitrobenzene at 340 nm and the spontaneous 
reaction  was subtracted from readings  (Habig and Jakoby, 1981). GR activity 
was measured at 340 nm considering the NADPH consumption rate in the 
presence of oxidized glutathione (Carlberg and Mannervik, 1985). GPx activity 
was measured at 340 nm through the NADPH consumption rate in the presence 




Data are expressed as mean ± standard error of mean (SEM). 
Homogeneity of variance was checked using the Bartlett’s test, and 
outliers were excluded when detected by the Grubb’s test. Enzyme 
activity and social behavior (aggressiveness and conspecific behaviors) 
were analyzed by one-way analysis of variance (ANOVA) followed by 
the Dunnett’s test, when appropriate. The variance of data regarding the 
response to novelty, body length and swimming behavior showed 
significantly different variances. Therefore, non-parametric ANOVA on 
ranks was used, and differences among groups were detected by the 
Dunn’s post hoc test. The inhibitory avoidance task was tested using the 
unpaired Student’s t test (training vs test session). In all cases, the level 
of significance adopted was 95% (p < 0.05). 
Data on dissolved Cu concentrations were calculated based on 
values measured before and 48 h after fish introduction in the water of 
maintenance. Free Cu concentrations were calculated based on the mean 
values of dissolved Cu concentrations calculated as described above and 
the water physicochemical parameters observed during the experimental 
period. Calculations were performed using the Biotic Ligand Model 





Copper concentrations in the experimental media 
 
Measured dissolved Cu concentrations were 0.40 ± 0.09, 5.74 ± 
0.51, 7.25 ± 0.08, 16.56 ± 1.18 and 42.30 ± 0.92 µg/L for the nominal 
concentrations of 0, 5, 9, 20 and 60 µg/L, respectively. They 
corresponded to 87.2 ± 9.6% (ranging from 114.8 to 70.5%) of the 
nominal values. In turn, concentrations of free Cu ion calculated using 
the BLM approach corresponded to 0.002, 0.065, 0.100, 0.727 and 
6.548 µg/L, respectively. 
 
Copper exposure increased swimming velocity and distance and 
decreased larvae body length 
 
Exposure to copper significantly (p < 0.01) reduced (5%)  the 
body length  of larvae exposed to the highest Cu concentration (60 
µg/L) tested (Fig. 1). 
The average distance traveled was increased (p < 0.01) from 
0.17 ± 0.03 m to 0.38 ± 0.05 m in larvae exposed to 9 µg/L Cu (Fig. 
2A), corresponding to a 2.2-fold increase in the swimming distance of 
Cu-exposed larvae in comparison to those of the control group. Mean 
swimming velocity was also increased by Cu treatment (p < 0.01). 
Control values of 0.00052 ± 0.00013 m/s increased to 0.0013 ± 0.00019 
m/s in larvae exposed to 9 µg/L Cu (Fig. 2B), which corresponded to a 
2.5-fold increase with respect to the control group. Maximal velocity 
(Fig. 2C) was increased by 1.4-fold in larvae exposed to 9 µg/L Cu (p < 
0.01) and by 1.8-fold in those exposed to 20 µg/L Cu (p < 0.01) with 
respect to the control group. The observed increase in the distance 
traveled by larvae exposed to 9 µg/L Cu is in agreement with the higher 
swimming velocity and maximal velocity observed in this group of 
larvae. At 5 and 60 µg/L Cu, distance traveled, as well as mean and 
maximal velocity displayed by larvae were not significantly altered by 
Cu exposure.  
 
Behavioral responses of adult zebrafish exposed to copper 
 
 Concomitantly to the spatial memory assessment, locomotor 
activity of adult zebrafish was evaluated considering the distance 
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traveled and the mean velocity. These parameters were not affected by 
any Cu concentration tested (distance traveled: p=0.58; mean velocity: 
p= 0.24, data not shown), indicating that observed effects in other 
parameters analyzed are not related to a possible increased locomotor 
activity. Spatial memory and response to novelty were assessed by Y-
maze training-test (Fig. 3). Results showed that exposure to Cu did not 
alter the time spent in the novel arm, which was homogenous among 
groups, averaging between 108 ± 21 s and 113 ± 24 s. The time spent by 
adult fish in the novel arm was significantly increased (p<0.05) with 
respect to the time spent in the start arm (averaging between 80 ± 13 s 
and 88 ± 21 s), or in the other arm (averaging between 71 ±12 s and 95 
± 20 s), except for the group of fish exposed to 60 µg/L Cu. In this case, 
no significant differences were observed (Fig. 3).  
 In the aversive memory assessment, fish that retained memory 
after receiving an electric shock in the training session spent more time 
in the test session before entering the dark compartment where they 
previously received the electric shock. Only fish exposed to 9 µg/L Cu 
failed to acquire memory in the inhibitory avoidance task (p = 0.21) 
since latency did not increase (NS) in the test session (Fig. 4). When 
comparing the latency time in the test session between fish kept under 
control conditions and those exposed to 9 µg/L Cu, a significant 
decrease was also observed. The latency time was reduced from 82.5 ± 
21.5 to 25 ± 9.0 s (p < 0.05). This response indicates that fish exposed to 
Cu lost their ability to retain memory. All other fish groups had their 
latency time increased with respect to those observed in the training 
session, indicating that their memory retention was preserved.  
 Aggressive behavior, evaluated by exposing each fish 
individually to a mirror and recording aggressive display, was not 
altered by Cu exposure, regardless of the concentration tested (Fig. 5A). 





 The activities of three enzymes related to GSH metabolism 
(GST, GPx, and GR) were evaluated in gills, muscle, and brain of adult 
zebrafish. Cu exposure induced changes in GST activity in the gills (Fig. 
6B), but not in the brain or the muscle (Fig. 6A and C). GST activity 
from gills was 67 and 44% lower in fish exposed to 9 and 60 µg/L, 
respectively. However, no significant changes in GST activity from gills 
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were observed in fish exposed to 5 and 20 µg/L Cu with respect to the 
control fish (Fig. 6A-C). GPx activity increased 2.1-fold in the muscle 
of fish exposed to 20 µg/L Cu (Fig. 6D) but showed a lower activity 
(75%) in the gills of these fish (Fig. 6E). GPx activity remained 
unaltered in the brain of fish exposed to Cu (Fig. 6F). GR activity was 
unaltered in muscle, brain, and gills of fish exposed to Cu (5-60 µg/L) 




A slightly but significant reduction in body length was observed 
in zebrafish larvae (96 hpf) exposed to the highest Cu concentration 
tested (60 μg/L), indicating a detrimental impact of this metal on larvae 
growth. In a similar study, exposure of Danio rerio larvae (72 hpf) to 53 
µg/L Cu did not affect embryo mortality, hatching, yolk sac area, heart 
beats, and body length. However, body length was reduced in larvae 
exposed to 93 µg/L or higher Cu concentrations (Johnson et al., 2007). 
Despite the discrepancy in the age of larvae employed by Johnson et al. 
(1 hpf) and those tested in the present study (96 hpf), body length was 
affected at relatively close Cu concentrations in both studies. Therefore, 
the 5% reduction in body length observed in the present study suggests 
that 60 µg/L Cu may be close to a threshold limit between toxic and 
non-toxic levels of Cu for zebrafish larvae. 
In addition to the Cu impact on larvae growth, behavioral 
effects were also observed in both larvae and adult zebrafish tested in 
the present study. An altered neurological function will generally be 
behaviorally apparent, and as performed in the present study, it can be 
analyzed in both larvae and adults of zebrafish (Blank et al., 2009; Irons 
et al., 2010; Jia et al., 2014). In this context, assessing locomotor 
activity can indicate compounds that modulate neuron firing rate, thus, 
presenting potential to affect swimming velocity and distance traveled 
(Tierney, 2011). In the present study, zebrafish larvae showed an 
increased mean swimming velocity and distance traveled after being 
exposed to 9 µg/L Cu for 96 h. In turn, the maximum velocity was 
affected in larvae exposed to 20 µg/L Cu. Swimming performances of 
two cyprinids (common and gibel carps) and the rainbow trout were also 
decreased shortly after (12-24h) exposure to 30 µg/L (De Boeck et al., 
2006). Also, exposure to 105 µg/L Cu induced a reduction in the 
swimming performance of the rainbow trout (Waser et al., 2009). 
Increased gill lamellar thickness and ionic imbalance were proposed as a 
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possible mechanism underlying the respiratory distress triggered by Cu 
exposure, especially in the two cyprinid fish (De Boeck et al., 2007, 
2006).  
The behavioral alterations observed in the present study after 
exposure of zebrafish larvae to intermediate concentrations of Cu (9 and 
20 µg/L) could be a result from effects of Cu on specific neurochemical 
circuits such as the cholinergic-mediated signaling, as proposed for 
adult zebrafish (de Lima et al., 2013; Haverroth et al., 2015). Indeed, Cu 
effects on the olfactory system have been reported in fish exposed to 
low concentrations of this metal (<10 µg/L) using a continuous exposure 
protocol (Dew et al., 2012). Additionally, the number of visible 
neuromast cells were decreased in Danio rerio larvae exposed to 68 
µg/L Cu (Johnson et al., 2007). In this case, zebrafish larvae  displayed 
evidence of oxidative stress (Olivari et al., 2008). Interestingly, several 
oxidative stress parameters were shown to be adequate biomarkers of 
acute Cu exposure in the euryhaline guppy Poecilia vivipara (Machado 
et al., 2013). 
The Cu effects on the sensory system described above were 
shown to be dependent on the time of exposure to Cu. In fact, neuromast 
and olfactory cells can be affected within hours of Cu exposure, but 
show a partial recovery over time  (Dew et al., 2012; Linbo et al., 2006). 
It is worth noting that the swimming performance of the common and 
gibel carps, as well as the rainbow trout also showed a tendency to 
recovery over time after had been reduced shortly after (12-24h) 
exposure to 30 µg/L Cu (De Boeck et al., 2006). These findings clearly 
indicate the ability of fish to respond and deal with the acute effects 
induced by dissolved Cu over time, especially at the range of Cu 
concentrations tested in the present study. On the mechanism underlying 
the behavioral responses after Cu exposure, possible effects of this metal 
on the sensory system of zebrafish larvae seems to be the primary 
candidates to explain the altered swimming performance observed in the 
present study. Therefore, future studies focused on the effects of 
dissolved Cu on the sensory system of zebrafish larvae would be of 
great interest for a better understanding and interpretation of the 
behavioral effects of Cu reported in the present study. 
Introducing adult fish to new surroundings will induce 
searching behavior, leading to the formation of cognitive map, which is 
dependent on neural plasticity. Therefore, the interferences on searching 
behavior can be used as an index of neurological impairment. Anxiolytic 
and anxiogenic drugs can interfere with exploratory behavior (Tierney, 
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2011). In the present study, spatial memory in Cu-exposed adult 
zebrafish was assessed by using the Y-maze task. Data obtained 
indicated that exposure to 0, 5, 9 and 20 µg/L Cu did not alter the 
exploratory behavior of adult zebrafish. Indeed, all fish groups spent 
more time in the novel arm. Nevertheless, this effect was no longer 
observed in adult zebrafish exposed to 60 µg/L Cu, given that the time 
spent in the novel arm of the Y-maze was not significantly different 
from that observed for the other arms. This result indicates that exposure 
to a high concentration of dissolved Cu can impair the acquisition and/or 
consolidation of spatial memory. However, further experiments are 
necessary to test for reproducibility of these findings and to identify the 
possible neurochemical targets responsible for the observed effect.  
 In the present study, two approaches were used to evaluate, 
social behavior. Firstly, an inclined mirror was used to simulate a 
conspecific behavior, and to assess aggression. In addition, exposure of 
a single fish to a group of fish or an empty aquarium was used to assess 
social interaction. Exposure to dissolved Cu up to 60 μg/L induced no 
significant effect on the aggressive behavior or social interaction of 
adult zebrafish. These findings suggest that exposure to Cu does not 
disrupt the preference of adult zebrafish to live in groups. Additionally, 
it is important to stress that the dominant behavior of zebrafish was also 
shown to be not altered by exposure to 30 μg/L Cu for 48 h (Sloman et 
al., 2002), thus corroborating with our findings. 
The inhibitory avoidance paradigm has been validated for 
zebrafish and predicts that fish can learn to refrain from swimming from 
a white to a black compartment to avoid receiving an electric shock 
(Blank et al., 2009; Moreira-Santos et al., 2008; Ng et al., 2012). The 
poor performance in this test has recently been associated with 
decreased levels of genes related to neuroplasticity, the endocrine 
system, and to stress response (Manuel et al., 2014). Interestingly, 
exposure of adult zebrafish to 9 µg/L Cu induced a marked loss of 
memory retention in the inhibitory avoidance task. This effect is clearly 
detrimental to fish, once it can decrease the animal’s fitness to the 
environment. As observed in the present study, it has been suggested 
that defensive behaviors are affected by acute exposure of adult 
zebrafish to Cu. This condition seems to be related to the Cu effects on 
the locomotor activity and natural tendency to avoid brightly lit 
environments (Haverroth et al., 2015). 
As discussed above for zebrafish larvae, oxidative stress seems 
to be also involved or associated with the observed effects of acute 
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exposure to Cu on behavioral parameters in adult zebrafish. This seems 
to be possible at least at Cu concentrations equal or higher than 9 µg/L. 
This statement is based on the fact that acute (24 h) exposure to 6 µg/L 
induced no effect on antioxidant enzymes activity (superoxide 
dismutase and catalase) and thiol levels in zebrafish liver (Haverroth et 
al., 2015). On the other hand, in the present study GST activity was 
reduced in gills of adult zebrafish acutely exposed to 9 and 60 µg/L Cu. 
Additionally, in the present study GPx activity was also reduced in gills 
of adult zebrafish acutely exposed to 20 µg/L Cu. Furthermore, short-
term (48 h) exposure to 15 µg/L Cu also induced increased levels of 
protein carbonyl in gills and liver, as well as increased expression of the 
gene encoding for catalase and superoxide dismutase in the liver of 
zebrafish (Craig et al., 2007). Finally, acute exposure (96 h) of adult 
zebrafish to an extremely high concentration of Cu (700 µg/L) was 
shown to increase oxidative stress markers and reduce the activities of 
antioxidant enzymes, including GPx and GST (Wang et al., 2015). It is 
also worth noting that these findings are in agreement with previous 
results reported for other fish species acutely exposed to similar 
concentrations of Cu (Machado et al., 2013; Qu et al., 2014; Wang et al., 
2014). 
As observed in the present study, Cu effects on oxidative 
parameters are generally dependent on the fish tissue  (Feng et al., 2015; 
Machado et al., 2013; Qu et al., 2014). In the present study, gills showed 
to be the most affected tissue by Cu exposure. Indeed, activities of 
enzymes related to glutathione metabolism (GST, GPx, and GR) in the 
brain of adult zebrafish were not affected by acute exposure to Cu. 
Additionally, muscle GPx activity was only affected in adult zebrafish 
acutely exposed to 20 µg/L. These findings are in line with the fact that 
gills are directly exposed to waterborne Cu. This reinforces the need for 
further investigation using this tissue to ascertain the mechanisms 
involved in the effects observed after acute exposure of zebrafish to 
dissolved Cu, especially in the range of concentrations tested in the 
present study. 
Derivation of adequate water quality criteria for aquatic 
contaminants, including Cu, is challenging and an ongoing debate 
worldwide. Studies focused on the identification and characterization of 
the effects of chemicals on aquatic organisms at low, physiologically 
and environmentally relevant levels may certainly contribute 
significantly to a better risk and safety assessment. However, these 
studies can also generate key information on possible adverse or 
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beneficial effects of aquatic contaminants, which may be directly 
dependent on the range of concentrations tested (Rietjens and Alink, 
2006). In fact, biphasic responses, as observed in the present study for 
behavioral and biochemical parameters in larvae and adult zebrafish, are 
often reported after fish exposure to environmentally relevant 
concentrations of dissolved Cu (Machado et al., 2013). 
Regarding biphasic responses, it is important to stress that 
response of fish to low concentrations of Cu can be largely variable, 
depending on several factors, including the physicochemical conditions 
of the water used, as well as the exposure protocol adopted. These 
conditions make the identification of the exact mechanism involved in a 
giving effect, as well as the derivation of water quality criteria for 
aquatic contaminants a real challenging task. 
In the present study, the experimental exposure system used 
was static with complete renew of the experimental media every 48 h.  
Despite the use of a static exposure system with renewal every 48 h, 
which would be considered less effective than a continuous exposure 
protocol, data on measured concentrations of dissolved Cu in the 
experimental media are in complete agreement with the expected 
(nominal) concentrations. Indeed, measured dissolved Cu concentrations 
corresponded to 87.2% of the expected (nominal) concentrations over 
the exposure period. In addition, concentrations of free Cu ion, the most 
toxic fraction of dissolved Cu (Paquin et al., 2002), significantly 
augmented with increasing Cu concentrations. In addition, it is 
interesting to note that the percentage of free Cu ion corresponded to 
only 0.4% of the dissolved Cu present in the water of maintenance. 
However, it increases 2.7- and 3.4-fold at 5 and 9 µg/L Cu, while this 
increase was of 10.6- and 37.4-fold at 20 and 60 µg/L Cu. 
Findings discussed above, together with those of the 
physicochemical conditions observed during the exposure period, 
indicate that all responses observed after exposure of larvae and adults 
of zebrafish to Cu, including the biphasic responses, cannot be ascribed 
to methodological biases. Indeed, biphasic response is a recognized 
biological phenomenon that is usually observed in the presence of low 
levels of aquatic contaminants (Hanekamp and Calabrese, 2006; 
Calabrese, 2013). However, biphasic responses may not be limited to a 
simple adaptive response, but accompanied by a transcriptional 
activation of different pathways that may interact with themselves, 




On the water quality criteria, regulatory agencies (EPA, 2012, 
2007; European Union, 2015) establish a broad range of allowed Cu 
concentrations in water bodies, ranging from 1 to more than 100 µg/L. 
The upper limit established for Cu by the Brazilian regulatory agency is 
9 µg/L, which is applied to aquatic ecosystems used for aquaculture 
(CONAMA, 2005). However, dissolved Cu concentrations often exceed 
the allowed limit. For example, in most rivers of São Paulo State 
(southeastern Brazil), it was shown to vary from 10 to 20 µg/L Cu 
(CETESB, 2009). Early life stages of fish are frequently affected by 
exposure to Cu at concentrations close to 9 µg/L (EPA, 2007).  In this 
context, data from the present study show that environmentally relevant 
concentrations of Cu (9 and 20 µg/L) affected some biomarkers related 
to oxidative stress (GST and GPx activities). Furthermore, the current 
Brazilian water quality criteria for dissolved Cu in fresh water (9 µg/L) 
cannot prevent against the Cu-induced behavioral alterations in the 
swimming performance of zebrafish larvae, as well as in the deficits in 
avoidance memory in adult zebrafish. Furthermore, the dependence of 
the behavioral response to the concentration of waterborne dissolved Cu 
resembles a U-shaped curve, indicating that specific or a combination of 
interactive targets may be affected, clearly showing the need for further 
mechanistic studies.  
Inter-specific interactions such as predation, as well as 
intraspecific interactions such as schooling and mating behavior, are 
relevant traits to fish life. Fish survival and reproduction depend on 
appropriate behavioral performance. Predator avoidance, social and 
reproductive behaviors are social interactions that are crucial to a 
successful and adapted life strategy. Exposure to aquatic pollutants, such 
as Cu, can alter the normal behavioral patterns, thus increasing the 
chance of a less successful establishment of a fish population. 
Additionally, it is important to note that this negative biological impact 
of chemical pollutants usually occurs at levels much lower than those 
necessary to cause mortality. Indeed, behavioral biomarkers can detect 
sub-lethal impacts of aquatic pollutants. In the present study, exposure 
to dissolved Cu at sub-lethal levels was able to disrupt the response to 
novelty and fear conditioning memory, which are clearly negative 
outcomes for adult zebrafish. Regarding the larvae response, Cu 
exposure increased velocity and distance traveled, which are not 
necessarily negative outcomes; however, they lead to increased energy 
expenditure, a potential maladaptive response. Therefore, findings from 
the present study are of highly ecotoxicological relevance, since 
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behavioral disturbances can significantly affect the adaptive 
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Fig. 1. Body length of zebrafish larvae (72 hpf) exposed to dissolved 
copper for 96 h. Values are expressed as mean ± S.E.M. (n = 19-21). 
Significant different mean values with respect to the control group (0) 
are indicated as ** (p < 0.01). 
117 

























0 5 9 2 0 6 0
0 . 0 0 0 0
0 . 0 0 0 5
0 . 0 0 1 0
0 . 0 0 1 5
0 . 0 0 2 0
* *















0 5 9 2 0 6 0
0 . 0 0 0
0 . 0 0 5
0 . 0 1 0
0 . 0 1 5
0 . 0 2 0
0 . 0 2 5
* *
*























Fig. 2. Swimming performance of zebrafish larvae (72 hpf) exposed to 
dissolved copper for 96 h. Swimming distance (A), mean velocity (B), 
and maximum velocity (C) data are expressed as mean ± S.E.M. (n = 
16-21). Significant different mean values with respect to the control 
group (0) are indicated as * (p < 0.05) and ** (p < 0.01). 
 
 
Figure 3. Spatial memory training-test of adult zebrafish exposed to 
dissolved copper for 96 h. After being trained, the time spent by fish in 
each arm of the Y maze was recorded. In the test session, fish are 
expected to spend more time in the novel or in the other arm of the 
maze, which was not previously explored (novel), or less explored 
(other) in the training session. Legends indicate the nominal Cu 
concentrations. Values are expressed as mean ± S.E.M. (n = 10-12). 
Significant different mean values with respect to the novel arm are 
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Fig. 4. Inhibitory avoidance task of adult zebrafish exposed to dissolved 
copper for 96 h. In the training session (Training), fish received an 






























electric shock when entered the dark compartment. The test session 
(Test) was conducted 24 h later, when fish were resubmitted to the same 
procedure, except by the absence of shock. The latency to enter the dark 
compartment was measured. Data are expressed as mean ± S.E.M. (n = 
8-11). Significant different mean values with respect to the control 
group (0) are indicated as NS (non-significant), * (p < 0.05), ** (p < 
0.01), and *** (p < 0.001). # indicates significant difference from the 
Test session of control fish (p < 0.05).  
 


































































Fig. 5. Aggressive behavior and social interaction of adult zebrafish 
exposed to dissolved copper for 96 h. Aggressive behavior (n = 12-15) 
was evaluated by the mirror test, and the number of typical aggressive 
behaviors recorded. Social interaction (n = 4-5) was evaluated when fish 
were placed between an empty tank, and a “stimulus tank” containing 15 
adult zebrafish. The time spent by fish close to mirrow (A), and time 
spent close to stimulus tank (B) was recorded. No significant differences 



















Fig. 6. Activities of glutathione-related enzymes in tissues of adult 
zebrafish exposed to dissolved copper for 96 h. (A-C) - Glutathione S-
transferase (GST), (D-F) glutathione peroxidase (GPx), and (G-I) 
glutathione reductase (GR) in muscle (A, D, and G), gills (B, E and H) 
and brain (C, F and I). Values are expressed as percentage of the control 
group. Data are expressed as mean ± S.E.M (n = 5-6). Significant 
different mean values with respect to the control group (0) are indicated 
as * (p < 0.05), and ** (p < 0.01). 
 
 















































2 5 0 * *









































































M u s c l e G i l l s B r a i n
